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Formålet med denne oppgaven var å avdekke effekter av miljøgifter på torsk i Indre 
Oslofjord. Aktuelle miljøgifter var metaller som bly, kvikksølv, kadmium, kobber og sink, 
plane organiske miljøgifter som klororganiske forbindeler (PCB, dioksiner og dibenzofuraner) 
og PAH-er samt organofosfater og karbamater. Effektene ble undersøkt ved å bruke en rekke 
forskjellige biomarkører som knyttes spesifikt til ulike grupper av miljøgifter. Biomarkørene 
som ble benyttet var: ALA-D-hemming i blodceller, MT i lever, CYP1A-konsentrasjon og 
EROD-aktivitet i lever, PAH-metabolitter i galle, DNA-trådbrudd i røde blodceller og AChE-
aktivitet i muskel. Torsk fra et antatt rent område i Ytre Oslofjord ble benyttet som referanse. 
Utvalget besto av 38 fisk fra Indre Oslofjord og 40 fisk fra Ytre Oslofjord. De ble fanget med 
bunntrål i slutten av november. Vevsprøver ble fortløpende tatt av fisken. Prøvene ble 
umiddelbart fryst ned til -80 
0
C, for senere analyser på laboratoriet. De røde blodcellene til 
Cometanalyse av DNA-skade, ble behandlet og oppbevart på to ulike måter. Den ene var å 
bearbeide og støpe dem inn i agarose ombord på båten og deretter oppbevare dem ved 4 
0
C på 
Lyseringsbuffer. Den andre metoden var å fryse blodcellene langsomt ned i Mr. Frosty og 
deretter oppbevare dem ved -80 
0
C. 
Resultatet viste at ALA-D i blod var hemmet i torsk fra Indre Oslofjord. Det ble ikke funnet 
signifikante forskjeller mellom områdene av MT-konsentrasjonen i lever. MT-nivåene var 
lave i begge områdene. CYP1A-konsentrasjonen og EROD-aktiviteten var signifikant høyere 
i leveren fra Indre Oslofjord enn i leveren fra Ytre Oslofjord. Det var også signifikant mer av 
PAH-metabolitten 1-OH-pyren i gallen fra Indre Oslofjord enn i gallen fra Ytre Oslofjord. 
Det var signifikant mer DNA-skade i røde blodceller fra fisk fra Indre Oslofjord enn i fisk fra 
Ytre Oslofjord. AChE-aktiviteten i muskel var mest hemmet i torsk fra Ytre Oslofjord.  
Mer hemming av ALA-D-aktiviteten i røde blodceller i Indre Oslofjord kan bety at det var 
mer effekter av bly i dette området sammenlignet med referanseområdet. Ulik effekt av andre 
metaller på MT-konsentrasjonen ble ikke sett mellom de to områdene. Signifikant høyere 
CYP1A-aktivitet i leveren fra torsk i Indre Oslofjord enn i torsk fra Ytre Oslofjord, kan 
indikere at fisk fra indre områder hadde mer effekter av plane organiske miljøgifter. Torsk fra 
Indre Oslofjord hadde de høyeste konsentrasjonene av PAH-metabolitten 1-OH-pyren i 
gallen. Det kan tilsi at den generelle PAH-belastningen var størst i dette området. Mer DNA-
skade i røde blodceller fra torsk i Indre Oslofjord kan bety større eksponering for gentoksiske 
stoffer som metallene bly, kadmium og kvikksølv, PAH-er som benzo(a)pyren og 
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klororganiske forbindelser som dioksiner i dette området. Lavere AChE-aktivitet i muskel hos 
torsk fra Ytre Oslofjord enn i Indre Oslofjord, kan bety at det var forskjell i effekter av 
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Hensikten med denne oppgaven var å undersøke effekter av miljøgifter på torsk fra Indre 
Oslofjord. For å avdekke effekter av miljøgifter, ble det benyttet en rekke biologiske 
effektmetoder, også kalt biomarkører. English Nature (2004) definerer en biomarkør som ”en 
biokjemisk, cellulær, fysiologisk eller atferdsmessig endring i vev eller kroppsvæsker eller på 
hele organismen som gir bevis på eksponering for kjemiske forurensing og som også 
indikerer en toksisk effekt”. Slike biomarkøreffekter kan være induksjon eller hemming av 
spesifikke enzymer, påvirkning på metabolismen, genetiske skader eller svekket 
immunsystem, reproduksjonsevne eller vekst (Mayer et al., 1992). Fordelen med å bruke 
biomarkører i overvåking av miljøgiftsituasjonen i naturen, er at de viser at det har skjedd en 
interaksjon mellom miljøgiften og organismen. En kjemisk analyse av miljøgifter i kroppsvev 
eller miljø vil ikke på samme måte kunne si noe om skadelige effekter i organismen (Sarkar et 
al., 2006). Biomarkører og undersøkelser på molekyl/celle/individuelt nivå er relevant fordi 
det gir et tidlig varselsignal om at økosystemet er påvirket av giftige stoffer. Miljøgiftene vil 
først påvirke cellulære og molekylære prosesser. Hvis tilpasnings- og 
reparasjonsmekanismene blir overbelastet, vil effektene bli overført til et høyere nivå (vev, 
organ, individ, populasjon, samfunn eller økosystem) (Bayne et al., 1985).  
Indre Oslofjord er belastet med en rekke miljøgifter. Konsentrasjonene er spesielt høye i 
sedimentene i de indre områdene og i havnene. Her kan miljøgifter som kvikksølv, PCB og 
PAH forekomme i konsentrasjoner klassifisert av Klif (Klima- og forurensingsdirektoratet) 
som ”meget sterkt forurenset”. Antropogene bidrag er hovedårsaken til dette.  I dag er ca. 
750 000 mennesker tilknyttet renseanlegg som munner ut i fjorden. Flere elver har sitt utløp 
her og fører med seg miljøgifter fra industri, forurenset grunn, deponier, urbane flater og 
atmosfærisk nedfall (Helland et al., 2003). Omfattende skips- og båtaktivitet i havneområdene 
og betydelig veitrafikk fra landets sentrale ferdselsårer bidrar også.  
Mange miljøgifter som tilføres havet er tungt nedbrytbare og/eller fettløselige og vil bindes til 
partikler og tilslutt ende i sedimentet eller akkumuleres i fettrike vev i organismene. Ved å 
måle miljøgiftkonsentrasjonene i bunnsedimentene og ulike vev hos aktuelle organismer, kan 
2 
 
forurensingssituasjonen kartlegges. Sedimentprøver fra Indre Oslofjord inneholder uorganiske 
miljøgifter som metallene kvikksølv, kadmium, bly, kobber og sink og organiske miljøgifter 
som polyaromatiske hydrokarboner (PAH), polyklorertebifenyler (PCB), 
diklordifenyltrikloretan (DDT) og organiske tinnforbindelser (TBT) (Berge et al., 2009). 
Sedimentprøver tatt fra Steilene inneholdt overkonsentrasjon (klasse II: god (Klifs 
klassifiseringssystem)) av kvikksølv, sink, kobber, PCB og PAH. Overkonsentrasjon (klasse 
III: moderat) ble funnet for bly og TBT (Green et al., 2010). Det er muligens en tendens at 
miljøgiftbelastningen i fjorden synker, men tendensen for metaller er ikke entydig 
(Magnusson et al., 2008). Prøver tatt i 2008 fra lever og muskel fra torsk i Indre Oslofjord 
fant at muskelen var moderat forurenset av kvikksølv og PCB og at leveren var markant 
forurenset av PCB. Undersøkelsene viste en oppadgående trend for kvikksølv i muskel og for 
kadmium i lever (Green et al., 2010). Dette har ført til at Mattilsynet opprettholder 
restriksjonene mot å spise blant annet fiskelever fra dette området.  
Torsk ble benyttet som undersøkelsesorganisme i denne oppgaven. Torsk (Gadus morhua) er 
en relevant art å undersøke fordi den har vid utbredelse, stor kommersiell betydning og har 
blitt mye studert.  Torsk tilfredsstiller kravene til en god indikatorart (Goksøyr et al., 1996). 
En indikatororganisme for biomarkøranalyser skal ha vid utbredelse, stor forekomst og være 
relativt stasjonær. Den skal også ta opp miljøgifter og kunne leve i forurensede miljøer (Clark 
R.B, 2001). Kysttorsken er strukturert i lokale populasjoner og oppholder seg i samme 
fjordområde hele året, også i gyteperioden i februar – april. Torsken i Indre Oslofjord tilhører 
en genetisk, separat stamme (Knutsen et al., 2003). Torskens diett er variert og avhenger av 
sesong og livstadium. Bentiske organismer som bunntilknyttede reker, eremittkreps, krabber, 
flerbørstemark, snegler og andre fisker er vanlige i dietten (Hop et al., 1992). Torsken kan få i 
seg miljøgifter gjennom føden, via vannet direkte og ved oppvirvling fra sedimentet (Ruus et 
al., 2005, Aarre, 2008 ). Torsk har en fettrik lever og akkumulerer derfor fettløselige 
miljøgifter i stor grad (Ruus et al., 2001).   
1.2 Fysiologiske parametre og biomarkører  
Biomarkørene som ble benyttet i denne oppgaven var hemming av ALA-D-aktivitet i blod, 
induksjon av metallotionein i lever, induksjon av CYP1A og EROD-aktivitet i lever, PAH-
metabolitter i galle, Cometanalyse av DNA-skade i røde blodceller og AChE-hemming i 
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muskel. Fysiologiske parametre som kondisjonsfaktor og organosomatiske indekser ble også 
benyttet som grove indikasjoner på fiskens helsetilstand.  
Kondisjonsfaktoren relaterer kroppslengde til vekten og kan si noe om fiskens helsetilstand og 
miljøstress. Miljøgifter med virkningsmekanismer som gir økt metabolsk rate, en nedgang i 
energiopptak eller økt fettmetabolisme, vil mest sannsynlig redusere kondisjonsfaktoren 
(Smolders et al., 2003). Organsomatiske indekser relaterer vekten på et spesielt organ til 
kroppsvekten og kan dermed knytte en eksponering direkte til et målorgan. Leversomatisk 
indeks (LSI) kan brukes som parameter for miljøgifter som er toksiske for leveren og er 
relevant fordi leveren spiller en sentral rolle i avgiftning av miljøgifter (Haux and Larsson, 
1984). Gonadesomatisk indeks (GSI) gir informasjon om kjønnsmodning og 
reproduksjonsstatusen til fisken (Crim et al., 1975), men kan også avdekke innvirkning fra 
hormonhermende stoffer (Jobling et al., 1996).   
Enzymet δ-aminolevulinsyredehydratase (ALA-D) er involvert i et tidlig trinn i hemsyntesen. 
ALA-D katalyserer dannelsen av porfobilinogen fra to aminolevulinsyremolekyler. Bly 
hemmer dette enzymet ved å binde seg til sulfhydrylgrupper (Marks, 1985). Flere studier med 
fisk viser at måling av ALA-D-aktiviteten i røde blodceller hos fisk kan brukes som en 
sensitiv biomarkør for blyeksponering (Johansson-Sjöbeck et al., 1979; Hylland et al., 2009). 
Eksponeringsforsøk og målinger i fisk fra felt viser en doseavhengig hemming av ALA-D- 
aktivitet og at reduksjonen i aktivitet skjer raskt og kan bli oppdaget ved lave 
blykonsentrasjoner. I tillegg tar det lang tid før hemmet ALA-D- aktivitet er tilbake på 
normalt nivå. I blyeksponert regnbueørret ble det registrert 60- 90 % hemming. Etter 16 uker i 
rent vann var fortsatt hemmingen 45- 85 %. Hemming av ALA-D kan gi anemi hos pattedyr 
og fugler, men ikke hos fisk (Larsson et al., 1985). 
Metallotionein (MT) induseres av og binder seg til toksiske metaller som kadmium, 
kvikksølv, sølv, kobber og sink (Viarengo et al., 1999). MT er et cysteinrikt, cytosolisk 
protein som finnes i de fleste eukaryote celler og vev. I fisk finner vi de største MT-
konsentrasjoner i leveren. Med sine mange thiolgrupper, kan ett MT-molekyl binde seg til 
mange atomer av flere ulike innskuddsmetaller (Schlenk et al., 2008). MT beskytter 
cellestrukturene fra skader knyttet til ikke-essensielle metaller og metalloverskudd i cellene, 
men har også en rolle i intracellulær regulering av de essensielle metallene sink og kobber. 
MT-induksjon er også observert som en del av den generelle akutte stressproteinresponsen 
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knyttet til celleskade. MT spiller trolig en rolle i detoksifiseringen av frie radikaler som 
dannes ved beskyttelse av cellen (Hamer, 1986).  
EROD og CYP1A er biomarkører for plane organiske miljøgifter som PAH-er og 
klororganiske forbindelser som PCB, dioksiner og dibenzofuraner (Stegeman og Hahn, 1994). 
Grunnlaget for målingene er at CYP1A- produksjonen i cellene øker etter eksponering for slik 
forbindelser, mens aktiviteten oftest ikke kan registreres i ueksponert fisk (Stegemann og 
Lech, 1991). CYP 1A-enzymer er en underfamilie i cytokrom P450-systemet. Cytokrom 
P450-systemet er en stor superfamilie av membranbundne enzymer funnet i de fleste 
organsimer. De katalyserer mange oksidasjons- og reduksjonsreaksjoner. Cytokrom P450-
systemet har en bred substratspesifisitet og er hovedansvarlig for den oksidative fase I-
metaboliseringen av mange endogene og eksogene stoffer. CYP1A-enzymene i leveren er 
spesielt viktige i metaboliseringen av mange miljøgifter og er en av de mest studerte CYP-
familiene i fisk. Transkripsjonen av CYP1A-genene kontrolleres av 
arylhydrokarbonreseptoren (AhR) i cytosol (Schlenk et al., 2008). Plane klororganiske 
forbindeler og PAH-er induserer CYP1A-genekspresjon ved å binde seg til AhR (Safe, 1990).  
CYP1A- induksjon kan måles enten ved å måle mengden CYP1A- proteiner i et 
semikvantitativt immunassay (ELISA) (Goksøyr og Husøy, 1992) eller ved å måle CYP1A 
aktiviteten gjennom EROD- aktivitet. Ethoxyresorufin oksideres av CYP1A til resorufin som 
er et fluorescendt produkt som er lett å måle (Schlenk et al., 2008). Siden EROD-aktiviteten 
gjerne måles i leverhomogenat som også akkumulerer stoffer som kan hemme aktiviteten, kan 
måling av CYP1- mengde gi informasjon om dette (Schlenk et al., 2008).  
Sammenhengen mellom EROD-aktivitet og skadelige effekter er ikke klart definert (Whyte et 
al., 2000). Whyte et al. (2000) viser til studier med fisk som indikerer at klororganiske 
forbindelser gir effekter som kan relateres til oksidativ stress. Videre at EROD-induksjon kan 
gi reproduksjonseffekter, økt LSI og dødelighet. CYP1A-metabolisering av PAH-er bidrar 
både til detoksifisering og bioaktivering av PAH-er. PAH-metabolitter kan danne DNA-
addukter som kan lede til karsinogenese (Varanasi et al., 1989).  
En biomarkør for eksponering for PAH-er er analyse av PAH-metabolitter i fiskegalle. 
Hovedparten av PAH-ene som absorberes i fisken blir raskt metabolisert til hydroksylerte 
metabolitter (fase I reaksjoner) og konjugert videre i fase II reaksjoner til polare metabolitter 
som lagres i gallen før de skilles ut av organismen (Ariese et al., 2005). Flere studier har vist 
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en sammenheng mellom PAH-metabolitter i galle og eksponering for PAH-er (Grung et al., 
2009; Aas et al., 2001; Krahn et al., 1992). Et studie der torsk ble eksponert for en blanding 
av PAH-er viste at de fleste PAH-er gjenfinnes som monohydroksylerte metabolitter i gallen. 
Samme studie viste at det er en doseavhengig sammenheng mellom metabolitter i gallen og 
eksponering via vann og diett (Grung et al., 2009). Dette indikerer at kvantifisering av PAH- 
metabolitter i gallen egner seg godt til å si noe om eksponering for PAH-er. 1-OH-pyren blir 
brukt som markør for den totale ekponeringen for PAH-er. Sammenhengen mellom denne 
metabolitten i galle og PAH-konsentrasjonen i sedimenter har vist seg å være positivt 
korrelert (Hosnedl et al., 2003). Studier har avdekket en sammenheng mellom PAH-
konsentrasjoner og utvikling av leverneoplasma og leversvulster i fisk (Varanasi et al., 1989). 
Effekter på vekst (Heintz et al., 2000), immunsystem (Holladay et al., 1998), endokrin 
regulering (Navas og Segner, 2000) er også registrert hos fisk eksponert for PAH-er. 
Mange strukturelle forandringer i organismens DNA kan inntreffe på grunn av eksponering 
for gentoksiske stoffer. Slike endringer i DNA kan være DNA-base modifisering, basetap, 
enkelt- og dobbelttrådbrudd, DNA-addukter og kryssbindinger (Eastman og Barry, 1992). 
DNA- trådbrudd kan brukes som en biomarkør på gentoksisitet. Cometassay (enkeltcelle 
gelelektroforese) er en metode som måler DNA trådbrudd i eukaryote enkeltceller. Under 
alkaliske forhold vil også alkalilabile seter omdannes til trådbrudd. Ved å innføre 
skadespesifikke enzymer, kan andre DNA-skader som modifiserte baser, gjenkjennes og 
omdannes til trådbrudd (Collins, 2004). I denne oppgaven ble enzymet formamidopyrimidine 
DNA- glykosylase (fpg) innført for å oppdage baseskader som purineoksidering, ringåpnede 
puriner eller formamidopyrimidiner (Collins et al., 2008). Slike genetiske endringer kan føre 
til mutasjoner, kromosomavvik, fødselsdefekt og kreft (Kurelec, 1993). Dette representerer en 
alvorlig påvirkning som potensielt kan gi effekter på alle nivåer av biologisk organisering. Et 
intakt DNA er viktig for både individets overlevelse og reproduksjon. 
Acetylkolinesterase (AChE)-hemming er en biomarkør for organofosfater og karbamater som 
er AChE- hemmere og brukes som insekticider. AChE er et enzym som bryter ned 
neurotransmitteren acetylcholin (ACh). Effekten av AChE-hemming blir at ACh hopes opp i 
synapsen og overstimulerer ACh-reseptorene i sentralnervesystemet, det perifere nervesystem 
og i nerve-muskelsynapsen med ulike tegn på forgiftning (Bradbury et al., 2008). Både 
organofosfat- og karbamatforbindelsene forblir bundet lenge til AChE og hindrer reaktivering 
av enzymet. For organofosfater regnes deaktiveringen nesten som irreversibel og 
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gjenopprettingstiden har vist seg å være langsommere i fisk enn pattedyr (Carr et al., 1995). 
Kortvarig eksponering for spesielt organofosfater gir langvarig hemming av AChE. I fisk er 
det mest AChE i hjerne og muskel (Habig og Di Guilio, 1991). I denne oppgaven måles 
AChE-hemming i muskel. I tillegg til å være neurotoksiske, kan pesticider være karsinogene, 
reproduksjonstoksiske og ha effekter på immunforsvaret hos fisk (Carlson og Zelikoff, 2008).   
1.3 Problemstilling og hypoteser 
Problemstillingen i denne oppgaven har vært å avklare om det er effekter av miljøgifter på 
torsk i Indre Oslofjord. Torsk fra et antatt rent område i Ytre Oslofjord ble benyttet som 
referanse. 
 Følgende hypoteser er testet: 
H0:  Det er ingen forskjell i effekter av metaller på torsk fra Indre Oslofjord og på torsk fra 
Ytre Oslofjord. 
H0:  Det er ingen forskjell i effekter av plane organiske miljøgifter på torsk fra Indre og på 
torsk fra Ytre Oslofjord.  
H0: Det er ikke høyere konsentrasjoner av PAH-metabolitter i gallen til torsk fra Indre 
Oslofjord enn gallen til torsk fra Ytre Oslofjord. 
H0: Det er ikke mer DNA-skade i røde blodceller fra torsk fra Indre Oslofjord enn i røde 
blodceller fra torsk fra Ytre Oslofjord. 
H0:  Det er ingen forskjell i effekter av organofosfater og karbamater på torsk fra Indre 
Oslofjord og torsk fra Ytre Oslofjord. 
For å avklare reelle effekter av miljøgifter ble det tilstrebet at utvalget av torsk var mest mulig 
homogent med tanke på størrelse og alder. Hunner og hanner ble prøvetatt i begge områdene 
for å kunne avdekke eventuelle forskjeller knyttet til kjønn. Tidspunktet for prøvetakingen 
fulgte standardiserte anbefalinger for å minimalisere effektene av årstidsvariasjoner og for å 
kunne sammenligne resultatene med andre undersøkelser. 
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2 Material og metode 
2.1 Innsamling av fisk 
Materialet til oppgaven ble samlet under et 4 dagers tokt 24. til 27. november 2008 med UiOs 
forskningsfartøy FF Trygve Braarud. Torsk ble fanget ved bunntråling med trålehastighet på 
1,3-1,6 knop (Tabell 2.1). 40 torsk ble fanget i Ytre Oslofjord som referanse; 39 ved 
Travbanen og 1 ved Blåkollrenna. I Indre Oslo ble 38 torsk fanget; 2 ved Grårøyrenna og 36 
ved Steilene (Figur 2.1).  
Tabell 2.1: Oversikt over tråledata fra Ytre og Indre Oslofjord. 
Fjord 
Område 



















Travbanen 59 15.83N- 10 39.28Ø til             








Blåkollrenna 59 58.69N – 10 53.50Ø til             
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Gråøyrenna 59 42.12N - 10 32.61Ø til  
59 42.84 N - 10 32.16Ø 
1 110 9,2 10
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Steilene 59 48.22N - 10 32.12Ø til  
59 48.92N - 10 33.44Ø 





Steilene 59 48.22N - 10 32.12Ø til  











Figur 2.1: Kartutsnitt fra Oslofjorden. Steilene i Indre Oslofjord og Travbanen i Ytre Oslofjord er 
markert. 
Fiskens størrelse ble vurdert før innsamling slik at gruppen skulle bli mest mulig homogen 
med hensyn på alder, vekt og lengde (Tabell 2.2). I Indre Oslofjord var tilgangen på fisk 
begrenset og de fleste fiskene ble brukt tiltross for variasjonen. Fiskene ble oppbevart i store 
kar med havvanngjennomstrømming. De ble umiddelbart og fortløpende dissekert for at 







Tabell 2.2: Alder, lengde og vekt (median; 25 – 75 persentil) og kjønnsfordelingen i Ytre og Indre 
Oslofjord. 
Lokalitet Kjønn Antall Alder (år) Lengde (cm) Vekt (g) 
Ytre Oslofjord Hunn 27 3,0; 2,0 – 4,0 49,5; 46,5 – 54,0 1168; 846 - 1509 
Ytre Oslofjord Hann 13 2,5; 2,0 – 4,0 48,0; 45,5 – 53,3 1068; 895 - 1355 
Indre Oslofjord Hunn 17 3,0; 2,0 – 4,0 42,0; 38,0 – 49,0   672; 496 - 1142 
Indre Oslofjord Hann 21 2,0; 2.0 – 4,0 42,0; 37,3 – 45,5   680; 455 - 834 
 
2.2 Prøvetaking og innsamling av data 
Fisken ble avlivet med et slag mot hodet. Fiskens lengde og vekt ble målt. Parasitter, 
pigmentendringer eller blodutredninger ble notert. Blodprøver ble tatt med en 2 ml 
heparinisert sprøyte fra kaudalvenen under ryggraden nær gattfinnen.  
Blod ble overført til et eppendorfrør tilsatt iskald PBS (NaCl; 7,2 g/l, Na2HPO4 x 2H2O; 1,25 
g/l, KH2PO4; 0,43 g/l) tilsatt 10 mM EDTA (3,72 g/l PBS), pH 7,4 i forholdet 1: 10. Prøvene 
ble blandet godt og oppbevart på is. Resten av blodprøven ble overført til et eppendorfrør på 
is og sentrifugert ved 1000 x g i 5 minutter for å skille plasmaet og blodcellene. Plasmaet ble 
overført til et kryorør med en pasteurpipette. Plasma og blodceller ble frosset på flytende 
nitrogen.   
Fiskene ble åpnet på undersiden fra brystfinnen til gattåpningen. Leveren ble dissekert ut og 
veid. To leverprøver fra området mellom de to portalvenene ble frosset på flytende nitrogen i 
kryorør. Gallen ble sugd ut fra galleblæren med en 1 ml sprøyte og holdt mørkt i 
aluminiumsfolie på is før de ble oppbevart i fryser. Disseksjonen ble gjennomført slik at galle 
ikke kontaminerte leveren. Gonadene ble veid og benyttet til kjønnsbestemmelse. 
Filet ble dissekert ut mellom sidelinjeorganet og første ryggfinne. Muskelfileten ble frosset på 
flytende nitrogen i kryorør. Otolittene (sagitta) ble tatt ut ved å åpne fiskens kranie og 






Fiskens alder ble bestemt ved å telle antall opake og hyaline soner på otolittene. Kjernen er en 
opak sone som dannes i fiskenes første levemåneder, mens den første hyaline sonen dannes 
fra høsten til tidlig vår. En opake og en hyalin sone representerer et leveår (Williams et al., 
1974).  
Metoden som ble fulgt for preparering av otolittene er beskrevet av Williams et al. (1974). 
Otolittene ble delt i to på tvers gjennom kjernen. Bruddflaten ble forsiktig slipt med en 
metallfil, brent lett over en spritlampe og penslet med glyserol. Otolittene ble satt med 
bruddflaten opp og de hyaline sonene ble talt under en lupe med fleksibelt sidelys. Siste 
hyaline sone i ytterkant ble ikke regnet som et år, men angitt med en +.  
2.4 Kondisjonsfaktor, leversomatisk indeks og gonadesomatisk indeks  
Kondisjonsfaktoren ble regnet ut for alle individer etter formelen KF = 100 x vekt/lengde
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(Schlenk et al., 2008). 
Leversomatisk indeks (LSI) ble regnet ut for alle individer etter formelen LSI = 100 % x 
levervekt/kroppsvekt. Gonadesomatisk indeks (GSI) ble beregnet tilsvarende ut fra formelen 
GSI= 100 % x gonadevekt/kroppsvekt (Schlenk et al., 2008). Tarmene var inkludert i vekten 
ved begge utregningene. 
2.5 Proteinmåling 
Protein ble kvantifisert som beskrevet av Lowry et al. (1951). Protein ble brukt til 
standardisering for andre analyser (ALA-D, MT, CYP1A, EROD, AChE). 
Prøvene ble tint på is og fortynnet i iskald 0,1 M trisbuffer (TrisHCl; 13,2 g, Trisbase; 1,94 g), 
pH 8,0 (ved 4 
0
C). For å finne rett fortynning, ble noen tilfeldige prøver testet ut med ulike 
konsentrasjoner. En 96-brønns flatbunnet mikrotiterplate på is ble tilsatt 10 µl fortynnet prøve 
i 3 replikater. En referanseprøve gikk igjen på hvert brett for å fange opp variasjonen mellom 
brettene (se referanseplot). 4 replikater blank og en standardrekke av 0,125- 0,25- 0,5- 1,0 
mg/ml bovint serum albumin (BSA) i trisbuffer i 3 replikater ble avstatt i de to første 
kolonnene. Mikrotiterplaten ble tatt av isen før hver brønn umiddelbart ble tilsatt 25 µl 
reagens A (alkalisk kobbertartrateløsning) og 200 µl reagens B (fortynnet Folinreagens). 
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Reagensene var romtempererte og reagent B ble holdt mørkt til bruk. Reagens A og B var fra 
BioRad (Kit.nr 5000-0111). 
Platene ble ristet lett for hånd og inkubert mørkt ved romtemperatur i 15 minutter før 
absorbansen ble avlest ved 750 nm på en plateleser av typen SynergyMx, BioTek (UiO) eller 
Thermomax microplate reader, Molecular Devices (NIVA). Software til plateleserne var 
henholdvis Gen5 og Softmax Pro. 
Hvis ikke absorbansen lå mellom 2 og 3 punkt på standardkurven, ble prøvene i de fleste 
tilfeller fortynnet igjen. Proteinverdiene ble beregnet ut fra standardkurven. 
2.6 Analyse av δ-aminolevulinsyre dehydrogenase aktiviteten i blodceller 
Blodprøvene ble opparbeidet og analysert etter en metode utviklet av Hodson (1976), 
modifisert som beskrevet av Hylland (2004). Fortynningsbufferen og fellingsreagensen ble 
laget på forhånd og oppbevart i kjøleskap. Standardløsningen ble fryst i porsjoner. ALA-
reagensen og Ehrlich`s reagens ble laget samme dag. ρ- dimetylaminobenzaldehyd ble tilsatt 
rett før bruk av Ehrlich`s reagens. 
Blodprøvene ble tatt ut randomisert og tint på is. Blodet ble fortynnet 1: 2 i iskald 
fortynnigsbuffer (100 ml 0,1 M phosfatbuffer, pH 7,0, 1 ml triton X-100, dH2O til 200 ml) og 
homogenisert med en glasspistel i eppendorfrøret. Homogenatet ble sentrifugert ved 10 000 x 
g i 15 minutter ved 4 
0
C. Supernatanten ble fortynnet 1: 3 med fortynningsbufferen og 50 µl 
overført til 7 eppendorfrør. Ett av rørene ble fryst ned for senere proteinanalyse. Det ble 
arbeidet på is frem til dette trinnet. Tre av rørene ble tilsatt 200 μL ALA-reagens (33,5 mg δ-
aminoluvelinsyre i 50 ml fortynningsbuffer) og 3 andre ble tilsatt samme volum 
fortynningsbuffer. Tilsettingen av ALA-reagens og fortynningsbuffer ble gjort ved tidtaking 
og alle prøvene inkuberte nøyaktig 2 timer i romtemperatur før 300 μl fellingsreagens 
(trikloreddiksyre; 4,0 g, HgCl2; 2,7 g i dH2O til 100 ml) ble tilsatt. Rørene ble grundig ristet 
etter hver tilsetting. Prøvene sto minst 5 minutter før de ble sentrifugert ved 10000 x g i 5 





Til standard ble det laget en fortynningsserie (0- 20- 40- 80- 160- 320 μl) av 
standardløsningen (41,44 μg PBG/ml fortynningsbuffer) fortynnet til 400 μl med 
fortynningsbuffer. En 96-brønns flatbunnet mikrotiterplate ble tilsatt 150 μl av hver 
standardfortynning i duplikater. 
For hver prøve ble seks brønner tilsatt 150 μl supernatant; 3 replikater med ALA og 3 uten. 
Alle brønner ble tilsatt 150 μl modifisert Ehrlich’s reagent (HgCl2; 0,35 g i 6 ml dH2O, 20 ml 
70 % perkloreddiksyre, eddiksyre til 200 ml, Ehrlich`s reagens; 2,0 g). Platen ble ristet for 
hånd, satt til inkubasjon i 15 minutter ved romtemperatur og absorbansen avlest ved 550 nm 
på en plateleser. 
Til proteinanalyse etter Lowry (1951) ble de nedfryste prøvene fortynnet 1: 40 i trisbuffer.  
2.7 Opparbeiding av levervev  
Leverprøvene som skulle brukes til analyser av metallotionein (MT), EROD og CYP1A ble 
opparbeidet fra samme leverbit etter metode av Dignam (1990). Cytosolfraksjonen ble brukt 
til MT-analyser, mens mikrosomalfraksjonen ble benyttet til EROD- og CYP1A-analyser. 
Gjennom hele prosedyren ble prøvene og rør holdt nedkjølt på is. Rørene ble vasket grundig 
og skylt minst tre ganger i destillert vann før gjenbruk. Prøvene ble tatt ut randomisert. 
Leverprøvene ble veid frosne. Store leverbiter ble delt slik at vekten ble ca 1 g. Prøven ble 
overført til et homogeniseringsrør og tilsatt 4500 ml iskald homogeniseringsbuffer (0,1 M 
kaliumfosfatbuffer, tilsatt 0,15 M KCl, 1 mM DTT, 5 % glyserol), pH 7,8. Prøvene ble 
homogenisert med Potter-Elverheim homogenistator med rotasjonshastighet 6000 rpm, mens 
pistillen ble ført opp og ned 10 ganger. Homogenatet ble sentrifugert ved 10 000 x g ved 4 
0
C 
i 30 minutter. Supernatanten ble sentrifugert ved 50 000 x g ved 4 
0
C i 120 minutter og fryst 
ned ved -80 
0
C. Pelleten (mikrosomene) ble resuspendert og homogensiert i 1,5 ml 
mikrosomalbuffer (homogeniseringsbuffer tilsatt 20 % glyserol og 1 mM EDTA). Løsningen 




Metallotioneinanalysen var basert på metode av Olafson et al. (1991). Cytosol fra lever ble 
tint på is og fortynnet 1: 10 i iskald fortynningsbuffer (0,9 % NaCl). Prøvene ble denaturet på 
en digital varmeblokk (WWR) ved 95 
0
C i 4 minutter og direkte avkjølt på is. Deretter ble de 
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sentrifugert 10 000 x g i 15 minutter ved 4 
0
C. Supernatanten ble overført til et nytt 
eppendorfrør og ristet før måling.  
Til målingene ble det brukt en 633 VA elektrode fra Metrohm, en Autolab type II potentiostat 
og IME663 rører fra Eco Chemie B.V. En nedfryst standardprøve fra metallothionin fra kanin 
(Sigma-Aldrich) med konsentrasjonen 50 µg/ml 0,9 % NaCl ble benyttet. Standardkurven ble 
laget ved å måle etter hver tilsetting (10- 20- 20-30- 40- 40 µl). Standard og prøve ble avsatt i 
en PARC glasscelle med 300 µl Triton X-100 og 10 ml elektrolytt (Co(NH3)6Cl3; 0,322 g/l, 
ammoniumklorid; 53,4 g/l og 25 % NH4OH; 154 ml/l). Elektrolytten ble lagret på lystett 
flaske ved 4 
0
C og varmet til romtemperatur før bruk. Mellom 150- 400 µl prøve ble tilsatt 
slik at målingen havnet midt på standardkurven. Hver løsning ble boblet med nitrogengass i 
ett minutt før måling. Dataprogrammet 757 VA Computrace v1.0 ble brukt. Polarografens 
innstillinger følger i vedlegg 7. 
Restene av prøven ble fryst ned ved -80 
0
C til senere proteinmåling etter Lowrys metode 
(1951). Fortynningene ved proteinanalysen var hovedsakelig 1: 40, men de varierte mellom 1: 
10-1: 80. En referanseprøve (YF19) ble brukt på 3 av 5 mikrotiterplater ved 
proteinbestemmelse i MT-prøvene. De ulike proteinkonsentrasjonene for referanseprøvene ble 
sammenlignet for kontrollere på stabiliteten til analysene (Figur 2.2). 



















Figur 2.2: Referanseplot for proteinkonsentrasjonen (mg/ml) til referanseprøven som ble brukt på 3 
mikrotiterplater ved proteinbestemmelse i MT-prøvene. Plate 2 og 3 ble avlest på samme dag. 
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2.9 Måling av CYP1A-konsentrasjon 
Metodene som ble benyttet for måling av CYP1A-konsentrasjon er beskrevet av Goksøyr 
(1991). Proteinverdiene ble brukt til å finne forholdet mellom coatingbuffer og prøve for å få 
en konsentrasjon på 10 µg protein/ml.  
Mikrosomalfraksjonen av leverprøvene ble tint på is. Iskald coatingbuffer (karbonat-
bikarbonatbuffer; 10 kapsler/l) og prøve ble blandet i rett forhold. På en Nunc Maxisorb 96-
brønns mikrotiterplate ble 100 µl fortynnet prøve avsatt i 4 replikater. 4 replikater blank og 2 
referanseprøver (en fra ytre og en fra indre fjord) ble avsatt på hvert brett. Prøvene inkuberte 
over natten (>16 t) ved 4 
0
C med tape over. Brettene ble vasket 3 ganger med TTBS (20 mM 
Trisbuffer, pH 8,5 ved 25 
0
C med 0,5 M NaCl og 0,5 ml/l Tween-20), pH 8,7 i en platevasker 
(Skan Washer 300, Skatron Instruments). Alle brønnene, unntatt 1A og 1B (blank) ble tilsatt 
300 µl TTBS med 1 % BSA. Brettene ble inkubert i 60 minutter og vasket 3 ganger med 
TTBS. De samme brønnene ble tilsatt 100 µl primært antistoff av antifisk (CP226) fortynnet 
1: 1000 i antistoffbuffer (TTBS med 0,1 % BSA ). Brettene inkuberte over natten (>16 t) ved 
4 
0
C med tape over. Brettene ble vasket 3 ganger med TTBS. De samme brønnene ble tilsatt 
100 µl sekundært antistoff (Sigma geit anti-kanin IgG konjugert med HRP). Brettene ble 
inkubert i 6 timer ved 4 
0
C med tape over og vasket 5 ganger med TTBS. Alle brønner ble 
tilsatt 100 µl TMB Plus (Kem-en-Tec Diagnostics) og satt mørkt til inkubering i 15 minutter 
(tiden ble notert) ved romtemperatur. 1 M H2 SO4 ble tilsatt og absorbansen umiddelbart målt 
ved 450 nm på en plateleser. Programvaren var SOFTmax v2.32 1992. 
Referanseverdiene (Figur 2.3) ble kontrollert og resultatene korrigert ut fra 
gjennomsnittsverdien til en av de to referanseprøvene (IF15). Absorbansen til referanseprøven 

































Figur 2.3: Referanseplot for CYP1A-konsentrasjonen (mOD/µg protein/min) til referanseprøven som 
gikk igjen på 4 mikrotiterplater. Alle plater ble avlest samme dag. 









Figur 2.4: Referanseplot med proteinabsorbansen (OD) til 3 replikater av referanseprøven (median 
med avvikene verdier) som ble brukt på 5 mikrotiterplater ved proteinbestemmelse i CYP1A-prøvene. 





2.10 Måling av EROD aktivitet  
Ved måling av EROD-aktivitet i mikrosomalfraksjonen av lever, ble det benyttet en metode 
basert på Burke og Mayer (1974) som har blitt videreutviklet for plateleser av Eggens et al. 
(1992).  
Standardløsning 1 mM resorufin (235,2 g/l DMSO) ble fryst ned i porsjoner ved -80 
0
C. 
Tilsvarende med 0,2 mM resorufin etyleter (48,4 g/l DMSO). Begge løsningene ble laget i 
mørke. En 0,1 M kaliumfosfatbuffer, pH 8,0 ble laget og oppbevart i kjøleskap. 4,8 mM 
NADPH (4 mg/ml kaliumfosfatbuffer) ble fryst ned i porsjoner på forhånd. 
For å finne eksakt konsentrasjon, ble resorufinstandarden (både 0,32 µM og 10 µM) kalibrert 
ved å måle absorbansen ved 572 nm i en plateleser. Reaksjonsblandingen (0,015 ml resorufin 
etyleter/ml kaliumfosfatbuffer) ble kalibrert tilsvarende ved 450 nm. 
Prøvene ble tint på is og fortynnet til ca 2 mg/ml i iskald buffer ut fra proteinverdiene. En 
standardrekke (0,32- 0,16- 0,08- 0,04- 0,02- 0,01 µM i buffer) med 10 µl standard i duplikater 
ble pipettert ut på en svart 96-brønns mikroplate med klar bunn (Greiner Bio One).  Seks 
brønner ble tilsatt 50 µl prøve. Tre av disse ble tilsatt 10 µl 0,32 µM standard som spike for å 
hindre quench. En referanseprøve gikk igjen på hvert brett. Ti brønner ble tilsatt buffer som 
blank. Mikrotiterplaten ble tatt av isen. Nytint NADPH ble fortynnet til 2,4 mM i buffer. 
Prøvene og blanken ble tilsatt 200 µl romtemperert reaksjonsblanding før 25 µl NADPH ble 
tilsatt de samme brønnene. Fluorescensen ble umiddelbart avlest i 8 steg i ca 4,5 minutter med 
eksitasjon 538 nm og emisjon 584 nm i en plateleser. Under hele prosedyren ble det arbeidet 
uten direkte lys. 
Et referanseplott ble laget for referanseprøven som gikk igjen på alle brettene under analysen 
av EROD-aktivitet (Figur 2.5). Referanseplottet for proteinbestemmelsen i CYP1A-prøvene 
gjelder også for EROD (Figur 2.4). 
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Figur 2.5: Referanseplot med EROD- aktiviteten (pmol/min/mg protein) til referanseprøven som gikk 
igjen på 8 ulike mikrotiterplater. Plate 1-4 og 5-8 ble avlest på to ulike dager. 
2.11 Analyse av PAH-metabolitter  
HPLC (high-performance liquid chromtography) med fluorescens-detektor ble benyttet til 
analyse av PAH-metabolitter i galle. HPLC-analysene og opparbeidelsen av prøvene er basert 
på Krahn et al. (1992), og detaljene er beskrevet i Grung et al. (2009).  
Galleprøvene ble tint og holdt på is. Et eppendorfrør ble tilsatt 50 μl destillert vann, 20 μl 
galle og 10 μl internstandard av trifenylamin. Tilsatt galle og internstandard ble veid før 20 μl 
av enzymet β-glukorinidase/arylsulfatase ble tilsatt. Prøvene ble inkubert i varmeskap ved 37 
0C i 1 time. Prøvene ble tilsatt 200 μl metanol og sentrifugert med 13 000 x g i 10 minutter 
ved romtemperatur. Supernatanten ble overført til HPLC-rør og satt i fryseren ved -21 
0
C. Det 
ble laget en blankprøve med vann i stedet for galle og to fortynninger (1:100 og 1:1000) av en 
sertifisert referanseprøve (BCR 720; 52 000 ng/g, fra IRMM). Opparbeidingen frem til 
enzymbehandlingen foregikk i mørke. 
HPLC-systemet som ble benyttet besto av en Waters 2695 separasjonsmodul (injektor og 
pumpe) med en 2475 fluorescense detektor tilkoblet. Kolonnen som ble benyttet var en 
Waters PAH C18 (4,6 x 250 mm) med 5 μm partikler. Mobilfasen var en gradient som startet 
på 40: 60 acetonitril: vann og endte på 100 % acetonitril i løpet av 30 minutter. 






0 C. For hver analyse ble 25 μl ekstrakt injisert. Fluorescensen 
(eksitasjon/emisjon) ble målt på optimum for hver enkelt komponent:  
2-hydroksynaftalen (eks/em; 290/335 nm)  
1- hydroksyfenantren (eks/em; 256/380 nm)  
1- hydroksypyren (eks/em; 346/384 nm)  
Internstandard (trifenylamin) (eks/em; 300/360 nm) 
3- hydroksybenzo(a)pyren (eks/em; 350/430 nm ) 
En standardrekke (0,2- 1- 5- 10- 50- 100- 200 ng/g) av BCR 720 ble benyttet til å kvantifisere 
PAH- metabolittene. Deteksjonsgrensen ble satt til: 
2-hydroksynaftalen: 1000 ng/g 
1- hydroksyfenantren: 1ng/g 
1- hydroksypyren: 1 ng/g 
3- hydroksybenzo[a]pyren: 1,8 ng/g 
Sertifisert verdi for 1-OH-pyren i referanseprøven var 520 ng/g ± 90 ved fortynning 1: 100. 
En kalibreringsstandard ble avlest for hver 10. prøve for å registrere eventuell apparatdrift.  
2.12 Cometanalyse (enkeltcelle gelelektroforese)  
Prosedyren som ble fulgt for Cometanalysen var en alkalisk versjon av enkeltcelle 
gelelektroforese basert på metode av Sing et al. (1988) og i henhold til presiseringer fra Tice 
et al. (2000).  
Blodprøvene som ble brukt var fortynnet 1:10 med PBS med 10 mM EDTA pH 7,4 og holdt 
på is. Blodprøvene fikk to ulike behandlinger; innstøping i agarose med lagring i 
lyseringsbuffer eller en langsom nedfrysing. I sistnevnte behandling ble 50 µl prøve overført 
til 450 µl frysemedium i et kryorør, satt i en boks kalt Mr. Frosty og plassert i fryser ved -20 
0
C. I Mr. Frosty stakk prøvene ned i isopropanol, og det gjorde at prøvenes temperatur sank 
med 1 
0
C i minuttet. Etter ca 40 minutter, ble prøvene lagt i flytende nitrogen. Prøvene ble 
oppbevart i fryser ved -80 
0 




For innstøping i agarose ble 5 µl blod tilsatt 195 µl iskald PBS med 10 mM EDTA og 
oppbevart på is. Agarosegelen ble laget ved å ha 75,8 mg LMP-agarose i 10,1 ml PBS. 
Blandingen ble forsiktig varmet i en mikobølgeovn. Agarosens temperaturen ble holdt stabil 
på ca 37 
0
C på en varmet aluminiumsblokk. Den fortynnede blodprøven ble tilsatt agarose i 
forholdet 1:10, og 10 µl ble støpt ut på en 11 x 7,5 cm membran (GelBond®film). Hver prøve 
ble avsatt på to filmer. Filmene lå på et iskaldt metallbrett ved utstøping. Det var ca 1 cm 
mellom hver prøve. 
Når prøvene var innstøpt, ble membranene nedsunket i et plastbeger med lokk tilsatt kald (4 
0
C) lyseringsbuffer (150 ml lyseringstock (2,5 M NaCl, 100 mM EDTA, 10 mM Trisbase, 
NaOH; 8,3 g/l, N-Lauroylsarcosin natriumsalt; 11,24 g/l) 16,7 ml DMSO og 1,67 ml Triton 
X-100), pH 10,2. En stor binders holdt membranene fra hverandre (2 stk/boks). Plastbegrene 
ble oppbevart i kjøleskap om bord og på kjølerom 8 dager før videre prosessering. 
De nedfryste prøvene ble tatt ut randomisert og overført frosne til 10 ml iskald PBS med 10 
mM EDTA uten Ca og Mg, pH 7,4. De ble deretter sentrifugert i 10 minutter på 400 x g ved 4 
0
C i 15 ml koniske rør fra NUNC. Supernatanten ble helt av. Pelleten ble tilsatt 10 ml iskald 
PBS med 10 mM EDTA, blandet godt og satt på is. Prøven ble tilsatt 0,75 % softagar i PBS 
med 10 mM EDTA med temperatur 37 
0
C i forholdet 1: 10. 7,5 µl ble støpt ut på en film i 2 
replikater pr prøve. Tilsvarende på en film som skulle enzymbehandles. Filmene lå på 
kjøleblokk ved utstøping i dunkel belysning. De ble festet til en ramme og satt ned i 300 ml 
kald lyseringsbuffer pH 10,0 over natten ved 4 
0
C.  
Filmene med lyserte blodceller ble vasket med Collinsbuffer (40 mM Hepes, 0,1 M KCl, 0,5 
mM EDTA), pH 7,6 ved 4 
0
C. En film ble senket i et kar med 40 ml Collinsbuffer i 10 
minutter før den ble overført til et nytt kar med samme innhold i 50 minutter. Filmene ble 
overført til små kar med 50 ml Collins buffer (37 
0
C). Filmene som skulle enzymbehandles 
ble tilsatt 0,7 µg/ml foramidopyrimidin DNA glycosylase råekstrakt (fpg). Alle ble satt i 
varmeskap 37 
0
C i 1 time. 
Etter enzymbehandling ble filmene lagt i kar med 50 ml kald elektroforesebuffer (1,08 l 
dH2O, 0,12 l elektroforesestock (NaOH; 120 g/l, EDTA; 3,72 g/l)), pH 13,2 i 5 minutter. 
Deretter overført til et nytt kar med samme innhold i 35 minutter. Alt foregikk på kjølerom. 
1500 ml elektroforesebuffer (8-9 
0
C) ble tilsatt elektroforesekaret. 4 filmer ble plassert midt i 
hvert kar. Gelelektroforesen ble utført i 20 min med spenning på 25 V og strømstyrke 0,8A. 
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Filmene ble skyllet to ganger i nøytraliseringsbuffer i 5 minutter (Tris-base; 48,5 g/l), pH 7,5 
før de ble skylt i destillert vann 1 minutt. De ble fiksert ved å skylles i et etanolbad i 5 
minutter og i et nytt etanolbad i 1,5 timer. Filmene ble tørket noen timer i en skuff og lagret 
mørkt med skillpapir mellom. Etter elektroforesen holdt alle væsker romtemperatur. Fra og 
med elektroforesen ble det arbeidet med prøvene i mørke. 
Før scoring av kometer ble filmene farget med fluoriserende SYBR
®
 Gold nukleinsyre 
gelfarge. 20 µl SYBR
  
Gold (fortynnet 10000 x i DMSO) var på forhånd fryst ned (-20 
0
C) i 
porsjoner i eppendorfrør tilsatt 1 ml TE-buffer (5 ml 0,2M EDTA-natriumsaltløsning, 20 ml 
0,5 M Tris-syre, dH2O til 1 liter), pH 8,0. SYBR Gold ble tint rett før bruk og tilsatt et lite 
plastkar med 24 ml TE-buffer ved romtemperatur. Filmen ble farget i 20 minutter på en 
ristemaskin og deretter skylt i et kar med 50 ml dH2O i 1 minutt. Filmen ble klipt i to og lagt 
på et pleksiglass. Et dekkglass ble forsiktig plassert over med noen dråper vann i mellom for å 
unngå luftbobler. Filmer som ikke skulle scores umiddelbart, ble lagt i kjøleskapet i en mørk 
boks tilsatt fuktet papir. Før farging ble et rutenett risset inn med en skalpell på filmen for å 
markere skillet mellom gelene. Alt arbeid med SYBR Gold og filmene samt cometscoringen, 
ble utført i et mørkt rom. 
Ved scoring ble det brukt et fluorescens mikroskop (LEICA DMR) tilknyttet en 
kvikksølvlampe (edg 100 ISOLATED) og et kamera (Stingray). Eksitasjonsfilteret var 520 
nm og barrierefilteret på 610 nm. Objektivforstørrelsen var 40 x og mikroskopet var innstilt 
på photo ved scoring for å få rett intensitet. Halelengde og haleintensitet (relativ % DNA i 
halen) ble registrert.  Programvaren var Comet assay IV. Mikroskopets øvrige innstillinger 
følger i vedlegg 7.  
Femti tilfeldig valgte celler ble scoret for hver gel ved å markere midt i hodet av kometen. 
Replikatgelen ble bare benyttet hvis det ikke var nok egnede celler i første replikat.  Kun de 
nedfryste prøvene hadde teknisk replikat. I henhold til Tice et al. (2000), ble ikke celler nær 
kanten av gelen scoret. Celler som lå for nærme hverandre slik at de kunne ha overlappende 
kometer, ble unngått. Før scoring av celler i kanten av bildet ble det sjekket at det ikke lå noen 
celler i nærheten før scoring. Mange av prøvene hadde en del fragmenter av skadde celler 
mellom cellene. Disse ble unngått, men der det var mest fragmenter måtte noen aksepteres for 
å få scoret nok celler. Mange av de nedfryste cellene hadde svært liten kjerne, veldig stort 
areal og lav intensitet som karakteriserer apoptosiske celler (Tice et al., 2000). Men det ble 
ikke gjort vurdering eller bortvelging av eventuelle apoptosiske celler da mange hadde dette 
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utseende. Programmet hadde problemer med å fange hele arealet i noen slike celler. Det ble 
ikke gjort noe manuelt for å påvirke dette, men cellene der kun hodet ble registrert ble 
utelukket. Scoringen ble i stor grad utført randomisert og blindt.  
2.13 Acetylcholinesterase hemming i muskel 
Til å måle acetycholinesterase (AChE)-hemming i muskel ble det brukt en mikroplatemetode 
basert på Ellman (1961) som ble modifisert av Herbert et al. (1995). 
Randomiserte muskelfiletprøver ble veid frosne og delt til vekten var ca 1,0 g. Fileten ble 
umiddelbart lagt i 7 ml rør på is og tilsatt iskald 0,1 M kaliumfosfatbuffer, pH 7,2 til totalt 
volum 5 ml. Prøvene ble homogenisert på is med en ultraturrax homogenisator (PRO 200) 
ved 25 000-35 000 rpm i 1,5 min. Generatoren var 7 mm x 75 mm. Homogenatet ble 
sentrifugert ved 5 000 x g i 15 minutter ved 4 
0
C. Supernatanten ble fryst ved -80 
0
C. 
Ved analysen ble prøvene tint på is og fortynnet 1: 10 med iskald 0,1 M kaliumfosfatbuffer, 
pH 7,2. Prøven ble avsatt i 4 replikater av 50 µl på en flatbunnet 96-brønns mikrotiterplate 
(Falon) og tilsatt 250 µl AChE reagens (30 ml 0,1 M kaliumfosfatbuffer, 0,2 ml 0,075 M 
ATC og 1,0 ml 0,01 M DTNB (DTNB; 3,96 mg/ml 0,1 M kaliumfosfatbuffer, pH 7,2 tilsatt 
1,5 mg/ml natriumhydrogenfosfat)). 4 replikater av kaliumfosfatbufferen ble brukt som blank. 
En referanseprøve gikk igjen på hvert brett. Platene ble inkubert 5 minutter ved 25 
0
C i en 
plateleser før absorbansen ble avlest ved 414 nm hvert 2. minutt i 10 minutter med risting 
mellom hver avlesing. ATC, DTNB og AChE-reagensen ble laget fersk hver dag og alle ble 
holdt mørkt. 
Resten av den fortynnede prøven ble fryst ned og senere analysert for protein som beskrevet 
tidligere. Fortynningen i trisbuffer var 1: 4. 
En referanseprøve (IF12) gikk igjen på de fire mikrotiterbrettene som ble brukt under 
analysen av AChE-aktiviteten. Verdiene ble satt opp i et referanseplot for å kontrollere 
stabiliteten til analysen (Figur 2.6). En referanseprøve (YF13) gikk igjen på alle 
mikrotiterplatene under proteinbestemmeslen i AChE-prøvene. Proteinkonsentrasjonene som 






























Figur 2.6: Referanseplot som viser AChE-aktiviteten (mM/min/mg protein) til referanseprøven som 
ble brukt på 4 ulike mikrotiterplater. Ulike dager er markert. 
 




















Figur 2.7: Referanseplot for proteinkonsentrasjonen (mg/ml) til referanseprøven brukt på 5 
mikrotiterplater ved proteinbestemmelse i AChE-prøvene. Ulike dager er markert. 
Alle kjemikalier, buffere og løsninger som ble benyttet under analysene gjennfinnes i vedlegg 
4 og 5. Utstyrsliste og instrumentinnstillinger følger i vedlegg 6 og 7. 
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2.14 Statistiske metoder 
De statistiske analysene ble utført med statistikkprogrammene JMP 8.0 og GraphPad Prism. 
Alle data ble først testet for homogen varians og normalfordeling som er krav som skal 
oppfylles ved variansanalyse (Siegel, 1957). Homogen varians ble undersøkt med Levenes 
test med signifikansnivå α= 0,05. Normalfordeling ble vurdert ut fra et grafisk 
normalfordelingsplot og residualplott. En toveis ANOVA-test med område og kjønn som 
forklaringsvariabler ble gjort for dataene som oppfylte forutsetningene. Signifikansnivået ble 
satt til α= 0,05. En test i forkant viste at det ikke var noen interaksjon mellom område og 
kjønn. Derfor ble ikke interaksjon inkludert i ANOVA-modellen.   
Ved ikke-homogen varians (1-OH-pyren, EROD) eller i datasett med uteliggere som påvirket 
normalfordelingen (MT, LSI og GSI) ble dataene rottransformert (EROD) eller 
logtransformert (de øvrige). For CYP1A som hadde ikke-homogen varians etter 
logtransformering og for alder, vekt og lengde som ikke var normalfordelte ble det utført en 
parvis ikke-parametrisk Mann-Whitney-test (Ruxton, G.D, 2006).  
For 3-OH-benzo(a)pyren og 1-OH-fenantren som hadde mange verdier under 
deteksjonsgrensen, ble det ikke gjennomført noen statistisk test. En kategorisering i ulike 
verdiintervaller ble gjort for å synliggjøre spredningen i datasettet. 
En ikke-parametrisk Spearman korrelasjonsanalyse ble gjort mellom alder og de ulike 
effektvariablene (biomarkørene) med et signifikansnivå med α= 0,05. Samme ikke-
parametriske Spearmann-korrelasjonsanalyse ble utført for å finne eventuelle korrelasjoner 
mellom de ulike effektvariablene (Siegel, 1957).  
Forklaringsvariablene (uavhengige variabler) i denne oppgaven var område, kjønn og alder. 
Effektvariablene (avhengige variabler) som ble statistisk vurdert i denne oppgaven var lengde, 
vekt, kondisjonsfaktor, LSI, GSI, ALA-D- aktivitet, MT-konsentrasjon, CYP1A-
konsentrasjon, EROD-aktivitet, 1-OH-pyren, DNA-skade og AChE-aktivitet. 
Utvalgsstørrelsen ble i noen tilfeller redusert. En fisk (YF 36) var ikke med i aldersanalysene 
fordi otolittene var tapt. En fisk fra hvert område manglet levervekt og LSI. To fisker fra Ytre 
Oslofjord manglet gonadevekt og dermed GSI. ALA-D-resultater fra 17 fisk fra Ytre og 16 
fra Indre Oslofjord manglet pga feil under analysen. Ved PAH-målingene manglet galleprøve 
fra en fisk fra Indre Oslofjord. Utvalgsstørrelsen ble mye redusert ved måling av DNA-skade. 
Det skyldtes for stor tetthet av blodceller oppbevart på lysusbuffer og for stor skade på 
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nedfryste blodceller slik at scoring ble umulig. Alle rådata og bearbeidede data for de enkelte 




3.1 Fysiologiske parametere 
Det var ingen signifikante aldersforskjeller mellom kjønn innenfor et område (Mann-
Whitney; Ytre: p= 0,28, Indre: p= 0,29). Det var heller ingen signifikant aldersforskjell 
mellom samme kjønn fra de to områdene (Mann-Whitney; hunner: p= 0,72, hanner: p= 0,89). 
Det var ingen signifikante forskjeller i vekt mellom kjønnene innenfor et område (Mann-
Whitney: Ytre: p= 0,53, Indre: p= 0,56). Hunner og hanner i Ytre Oslofjord veide signifikant 
mer enn samme kjønn i Indre Oslofjord (Mann-Whitney; hunn: p= 0,007, hann: p= 0,005) 
(Tabell 2.2). 
Det var ingen signifikante forskjeller i lengde mellom kjønnene innefor ett område (Mann-
Whitney: Ytre: p= 0,43, Indre: p= 0,30). Hunner og hanner fra Ytre Oslofjord var signifikant 
lengre enn samme kjønn i Indre Oslofjord (Mann-Whitney; hunn: p= 0,018, hann: p= 0,0066).  
 


















Figur 3.1: Korrelasjonen mellom alder (år) og lengde (cm) hos hunn- og hannfisk fra Ytre og Indre 
Oslofjord. Punktene viser gjennomsnittslengden ved hver alder. 
Det var ingen signifikante forskjeller i kondisjonsfaktor mellom områdene (p= 0,26) eller 
kjønn (p= 0,75) i en toveis ANOVA- test. Variasjonsbredden var størst hos hunner, men 
forskjellen mellom kjønnene er kun markant i Indre Oslofjord (Figur: 3.2). 
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Figur 3.2: Kondisjonsfaktoren (100 x vekt /lengde
3
) til hunn- og hannfisk fra Ytre og Indre Oslofjord 
presentert med median, kvartiler og maks- og minimumverdier. 
Det var ingen signifikante forskjeller i leversomatisk indeks (LSI) mellom områdene (p= 
0,37) og kjønn (p= 0,26) i en toveis ANOVA-test på logtransformerte data. Det var betydelig 
større spredning i LSI hos hunner i Ytre Oslofjord enn hos hanner, mens spredningen mellom 
kjønnene i Indre Oslofjord var lik (Figur 3.3)   













Figur 3.3: Leversomatisk indeks (LSI= 100 x levervekt/ kroppsvekt) for hunn- og hannfisk i Ytre og 
Indre Oslofjord presentert med median, kvartiler samt maks- og minimumverdier.  
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Det var ingen signifikante forskjeller i gonadesomatisk indeks (GSI) mellom områdene (p= 
0,86) eller kjønn (p= 0,92) i en toveis ANOVA- test på logtransformerte data. Det var stor 
spredning i GSI i alle grupper med høye maksimumsverdier (Figur 3.4)  













Figur 3.4: Gonadesomatisk indeks (GSI= 100 x gonadevekt/kroppsvekt) for hunn- og hannfisk fra 
Ytre og Indre Oslofjord presentert med median, kvartiler samt maks- og minimumverdier.  
3.2 Aminolevulinsyredehydrogenase (ALA-D) aktivitet i røde blodceller 
Det var signifikante forskjeller i ALA-D aktivitet i røde blodceller mellom områdene (p= 
0,0035), men ikke mellom kjønn (p= 0,47) i en toveis ANOVA- test. ALA-D aktiviteten var 
høyest i Ytre Oslofjord (Figur 3.5). Det var stor spredning i ALA-D aktivitet hos hunner i 
Indre Oslofjord hvor kvartilbredden var størst og de laveste verdiene ble registrert i tillegg til 
de nest høyeste.  
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Figur 3.5: ALA-D aktiviteten (ng PBG/min/mg protein) i røde blodceller hos hunn- og hannfisk fra 
Ytre og Indre Oslofjord presentert med median, kvartiler samt maks- og minimumverdier.  
3.3 Metallotionein (MT) i lever 
Det var signifikant forskjell i MT-konsentrasjonen i lever mellom kjønn (p= 0,0031), men 
ikke mellom områdene (p= 0,78) i en toveis ANOVA-test på logtransformerte data. 
Medianverdiene var høyere hos hannfisk enn hunnfisk i begge områdene og medianene innen 
samme kjønn var nær lik i de to områdene. Variasjonsbredden var stor hos hunner i Ytre 
Oslofjord og i hanner fra Indre Oslofjord. Høye maksimumsverdier ble registrert i disse 
gruppene (Figur 3.6).

























Figur 3.6: Metallotioneinkonsentrasjonen i lever (µg MT/mg protein) hos hunn- og hannfisk fra Ytre 
og Indre Oslofjord presentert som median, kvartiler samt maks-og minimumsverdier. Like bokstaver 
indikerer ikke-signifikant forskjell, mens ulike bokstaver viser signifikant forskjell. 
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3.4 CYP1A- konsentrasjon i lever 
Det var signifikante forskjeller CYP1A-konsentrasjonen i leveren mellom kjønnene i Ytre 
Oslofjord, men ikke mellom kjønnene i Indre Oslofjord (Mann-Whitney: Ytre: p= 0,0432, 
Indre: p= 0,1014). Hunner og hanner fra Indre Oslofjord hadde signifikant mer CYP1A-
konsentrasjon enn samme kjønn i Ytre Oslofjord (Mann-Whitney: hunn: p= 0,018, hann: p= 
0,0051). Det var større spredning i Indre Oslofjord med stor variasjonsbredde og 





































Figur 3.7: CYP1A- konsentrasjonen i lever (mOD/µg protein/min) hos hunn- og hannfisk  i Ytre og 
Indre Oslofjord presentert med median, kvartile samt maks- og minimumverdier. Like bokstaver 





3.5 EROD- aktivitet i lever  
Det var signifikante forskjeller i EROD-aktiviteten i lever mellom de to områdene (p= 0,025) 
og mellom ulike kjønn (p= 0,039) i en toveis ANOVA-test på rottransformerte data. EROD-
aktiviteten var høyest i Indre Oslofjord (Figur 3.8). Spredningen var størst i Indre Oslofjord 
og større hos hunner enn hanner i dette området (Figur 3.8). 
 





























Figur 3.8: EROD-aktivitet i lever (pmol/min/mg protein) hos hunn- og hannfisk i Ytre og Indre 
Oslofjord presentert med median, kvartiler samt maks- og minimumverdier. Like bokstaver indikerer 
ikke- signifikant forskjell, mens ulike bokstaver viser signifikant forskjell. 
3.6 PAH-metabolitter i galle 
En toveis ANOVA-test med område og kjønn som forklaringsvariabler viste at det var 
signifikant forskjell i 1-OH-pyrenkonsentrasjonen i gallen hos fisk fra Ytre Oslofjord og i 
gallen fra fisk i Indre Oslofjord (p= <0,0001), men ingen signifikant forskjell mellom kjønn 
(p= 0,064). 1-OH-konsentrasjonen var høyest i Indre Oslofjord (Figur 3.9). Det var størst 
spredning i Indre Oslofjord, med størst variasjons-og kvartilbredde hos hannene (Figur 3.9). 
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Figur 3.9: Konsentrasjonen av 1-OH-pyren i galle (ng/g) i hunn og hannfisk fra Ytre og Indre 
Oslofjord presentert med median, kvartiler samt maks- og minimumverdier.     
For en stor andel av fiskene fra både Ytre og Indre Oslofjord var konsentrasjonene av 
gallemetabolitten 3-OH-benzo(a)pyren under deteksjonsgrensen på 1,8 ng/g. I Ytre Oslofjord 
hadde 89 % av hunnene og 100 % av hannene verdier under deteksjonsgrensen, mot 
henholdsvis 75 % og 76 % i Indre Oslofjord (Tabell 3.1). 
Tabell 3.1: Antall og prosentandelen hunn- og hannfisk fraYtre (YF) og Indre Oslofjord (IF) som 
hadde 3-OH-benzo(a)pyren-konsentrasjoner (ng/g) innenfor ulike intervaller av konsentrasjoner målt i 
gallen. 
 Under deteksjons- 
grensen (1,8 ng/g) 
< 1,8- 4 ng/g < 4- 6 ng/g Totalt 
(n) 
 Antall Prosent Antall Prosent Antall  Prosent  
Hunn YF  24 88,9  2 7,4 1 3,7 27 
Hann YF 13 100  0 0 0 0  13 
Hunn IF 12 75,0  4 25  0 0  16 




Måling av gallemetabolitten 1-OH-fenantren viste at det var høyere konsentrasjoner i fisk fra 
Ytre Oslofjord enn i fisk fra Indre Oslofjord. To hunner fra Ytre Oslofjord hadde verdier 
innenfor det høyeste konsentrasjonsintervallet fra 10-15 ng/g. Prosentandelen fisk innenfor de 
ulike konsentrasjonsintervallene var ellers like for begge kjønn innenfor samme område. 
Andelen fisk fra Ytre Oslofjord var større i det midtre intervallet med konsentrasjoner fra 5-
10 ng/g enn fra Indre Oslofjord, henholdsvis ca 37 % og 7 %. Andelen fisk med de lavest 
målte konsentrasjonene fra 1-5 ng/g varierte ikke så mye mellom de to områdene. Ca 70 % 
fisk hos begge kjønn fra Indre Oslofjord hadde verdier under deteksjonsgrensen på 1,0 ng/g 
mot ca 30 % for fisk av begge kjønn i Ytre Oslofjord (Tabell 3.2).  
Tabell 3.2: Antallet og prosentandelen hunn- og hannfisk fra Ytre og Indre Oslofjord som hadde 1-






< 1 - 5 ng/g < 5 - 10ng/g < 10 - 15 ng/g Totalt (n) 
 Antall % Antall % Antall % Antall  %  
Hunn YF 9 33,3 6 22,2 10 37,0 2 7,4 27 
Hann YF 4 30,8 4 30,8 5 38,5 0 0 13 
Hunn IF 11 68,8 4 25 1 6,3 0 0 16 












3.7 DNA-skade i røde blodceller  
De røde blodcellene som hadde vært nedfryst i 14 måneder hadde signifikant mer DNA-
skader enn de som hadde blitt oppbevart på lyseringsbuffer i 8 dager (uparet t-test: p= 
0,0071). Medianen for DNA-skade var høyere i de fryste prøvene enn i prøvene oppbevart i 
lyseringsbuffer både i Ytre og Indre Oslofjord (Figur 3.10). 
 























Figur 3.10: DNA-skader i blodceller som har blitt oppbevart på lyseringsbuffer og i fryser for Ytre og 
Indre Oslofjord. DNA-skadene er uttrykt som Comet-halelengde. (Blodcellene ble ikke 
enzymbehandlet.) 
Det var signifikante forskjeller i DNA-skade målt i røde blodceller fra fisk fra de to områdene 
(p= 0,0024), men ikke mellom kjønn (p= 0,74) i en toveis ANOVA-test. Det var mest DNA-
skade i Indre Oslofjord (3.11). Dette gjaldt blodceller oppbevart på lyseringsbuffer og som 
ikke fikk enzymbehandling. Medianverdiene for de andre behandlingene viste samme trenden 
med unntak av de fryste blodcellene uten fpg der medianverdiene var like for Ytre og Indre 
Oslofjord (Figur 3.12). Det var liten forskjell i spredning mellom gruppene. Spredningen var 


























Figur 3.11: DNA- skade målt som Comet halelengde i røde blodceller oppbevart på buffer og uten fpg 
hos hanner og hunner fra Ytre og Indre Oslofjord presentert med median, kvartiler samt maks- og 
minimumverdier.   
Røde blodceller behandlet med fpg hadde mer DNA-skade i begge områdene både ved buffer- 
og fryseoppbevaring (Figur 3.12). Netto fpg-sensitive seter var nesten lik i de to områdene når 
blodcellene hadde blitt oppbevart på lyseringsbuffer, mens den var noe høyere i Indre 
Oslofjord for nedfryste blodceller (Tabell 3.3). Netto fpg-sensitive seter beregnes ved å trekke 
DNA-skade med fpg fra DNA-skade uten fpg. 
 











































Figur 3.12: DNA-skader i røde blodceller fra Ytre og Indre Oslofjord som har blitt oppbevart på 
lyseringsbuffer (til venstre) og nedfryst (til høyre) og behandlet med og uten enzymet fpg. DNA-skade 






Tabell 3.3: Netto fbg- sensitive seter (DNA-skade med enzym minus DNA-skade uten enzym) som 
utrykk for oksidative DNA-baseskader.  
Behandling Netto fpg- sensitive seter  
Ytre Oslofjord 
Netto fpg- sensitive seter  
Indre Oslofjord 
Buffer 13,7 13,5 
Nedfryste 13,1 16,1 
 
3.8 Acetylcholinesterase-aktivitet i muskel 
En toveis ANOVA-test viste at det var signifikante forskjeller i AChE-aktiviteten i muskel 
mellom de to områdene (p= 0,013), men ikke mellom kjønn (p= 0,58). AChE-aktiviteten var 
høyest i Indre Oslofjord (Figur 3.13). Spredningen var størst i Indre Oslofjord, med størst 
variasjonsbredde hos hunner. 




























Figur 3.13: AChE-aktivitet i muskel (nmol/min/mg protein) hos hunn- og hannfisk i Ytre og Indre 
Oslofjord presentert med median, kvartiler samt maks- og minimumverdier. 
3.9 Alderskorrelasjon 
En Spearman-korrelasjonsanalyse mellom alder og de ulike biomarkørene viste at det i de 
fleste tilfeller ikke var en signifikant samvariasjon i forhold til alder. Hos hunner fra Indre 
Oslofjord var det en signifikant positiv korrelasjon mellom alder og LSI, GSI og MT-
konsentrasjon i lever. Hos hanner fra Indre Oslofjord var det en signifikant negativ 
korrelasjon mellom alder og EROD-aktivitet i lever (Tabell 3.4). 
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Tabell 3.4: Resultatene fra en Spearmann-korrelasjonsanalyse mellom alder og alle biomarkørene i 
hunn- og hannfisk fra Ytre (YF) og Indre Oslofjord (IF). Signifikant korrelasjon er markert med *. 
Parameter  Hunn YF Hann YF Hunn IF Hann IF 
LSI R 0,2 0,04 0,5 0,0 
 p-verdi 0,24 0,91 0,04* 0,99 
 N 26 12 17 20 
GSI R 0,4 -0,2 0,6 -0,3 
 p-verdi 0,075 0,50 0,016* 0,28 
 N 26 11 17 21 
ALA-D R -0,2 0,3 -0,1 -0,1 
 p-verdi 0,38 0,42 0,76 0,70 
 N 15 8 12 10 
MT R 0,0 -0,1 0,6 0,3 
 p-verdi 0,99 0,66 0,015* 0,27 
 N 27 12 17 21 
CYP1A R 0,3 -0,1 -0,3 -0,2 
 p-verdi 0,17 0,76 0,20 0,29 
 N 27 12 17 27 
EROD R 0,0 -0,2 0,1 -0,6 
 p-verdi 0,96 0,47 0,60 0,0065* 
 N 27 13 17 21 
1-OH-pyren R -0,08 0,04 0,5 0,2 
 p-verdi 0,70 0,89 0,072 0,46 
 N 27 12 16 21 
DNA-skade R -0,08 -0,6 0,2 -0,3 
 p-verdi 0,75 0,13 0,53 0,31 
 N 19 7 13 18 
AChE R -0,23 -0,45 -0,4 -0,3 
 p-verdi 0,25 0,15 0,12 0,19 
 N 27 12 17 21 





Tabellene 3.5 og 3.6 viser resultatet fra en ikke-parametrisk Spearman-korrelasjonsanalyse 
mellom alle effektvariablene som var med i oppgaven. Tabellene viser bare de variabelparene 
som hadde en signifikant korrelasjon i et av kjønnene innenfor et område. I Ytre Oslofjord ble 
det hovedsakelig funnet korrelasjon mellom de fysiologiske parameterne. I dette området var 
det også en positiv korrelasjon mellom EROD-aktivitet og MT-konsentrasjon hos hanner og 
mellom EROD-aktivitet og ALA-D i hunner. AChE-aktivtet var negativt korrelert til GSI hos 
hunner og også til de andre fysiologiske parameterne, men da ikke signifikant.  
Tabell 3.5: Resultatet fra en Spearman-korrelasjonsanalyse mellom alle effektvariablene hos hunner 
og hanner fra Ytre Oslofjord. Bare resultatet der et av kjønnene viste signifikant korrelasjon er tatt 
med. Signifikant korrelasjon er markert med *. 
Ytre Oslofjord  Hunn  Hann  
 





Lengde  Vekt  1,0 <0,0001* 1,0 <0,0001* 
LSI Vekt  0,5 0,014* 0,1 0,66 
LSI Lengde  0,4 0,044* 0,1 0,87 
GSI Vekt  0,4 0,031* 0,2 0,62 
Kondisjonsfaktor LSI 0,6 0,002* 0,3 0,26 
Kondisjonsfaktor GSI 0,4 0,024* 0,2 0,51 
EROD MT -0,1 0,52 0,6 0,039* 
EROD ALA-D 0,6 0,021* 0,2 0,69 
DNA-skade EROD 0,6 0,0040* 0,2 0,69 
AChE GSI -0,5 0,005* 0,1 0,68 
 
I Indre Oslofjord var det generelt flere signifikante korrelasjoner enn i Ytre Oslofjord. Det var 
også flere signifikante korrelasjoner hos hunner enn hanner i begge områdene. De fleste 
korrelasjonene ble funnet mellom de fysiologiske parameterne eller mellom en biomarkør og 
en fysiologisk parameter. MT-konsentrasjon hos hunner og AChE-aktivitet i begge kjønn 
pekte seg særlig ut som korrelert til de fysiologiske parameterne (MT positivt og AChE 
negativt korrelert). Mellom biomarkørene var det hos hunner en positiv korrelasjon mellom 
CYP1A og både EROD-aktivitet og AChE-aktivitet og en negativ korrelasjon mellom AChE- 
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aktivitet og MT-konsentrasjon. Det var også en negativ korrelasjon mellom AChE- aktivitet 
og MT-konsentrasjon hos hanner (Tabell 3.6). 
Tabell 3.6: Resultatet fra Spearman korrelasjonsanalyse mellom alle effektvariablene hos hunner og 
hanner fra Indre Oslofjord. Bare resultatet der et av kjønnene viste signifikant korrelasjon er tatt med. 
Signifikant korrelasjon er markert med *. 
Indre Oslofjord  Hunn  Hann  





Lengde  Vekt  0,9 <0,0001* 1,0 <0,0001* 
LSI Vekt  0,6 0,006* -0,1 0,734 
LSI Lengde  0,5 0,028* -0,1 0,678 
GSI Vekt  0,6 0,005* -0,2 0,278 
GSI Lengde  0,5 0,027* -0,3 0,260 
GSI LSI 0,9 <0,0001* 0,7 <0,0001* 
Kondisjonsfaktor LSI 0,5 0,024* 0,1 0,600 
Kondisjonsfaktor GSI 0,5 0,029* 0,0 0,951 
MT Vekt  0,6 0,009* 0,1 0,598 
MT Lengde  0,5 0,031* 0,1 0,751 
MT LSI 0,6 0,014* 0,0 0,895 
MT GSI 0,5 0,048* -0,1 0,563 
MT Kondisjonsfaktor 0,2 0,379 0,5 0,016* 
CYP1A GSI -0,5 0,040* 0,3 0,138 
CYP1A Kondisjonsfaktor -0,5 0,029* 0,4 0,094 
EROD Vekt 0,1 0,63 -0,5 0,015* 
EROD  Lengde 0,0 0,94 -0,5 0,014* 
EROD CYP1A 0,5 0,046* 0,2 0,464 
1-OH-pyren Lengde  0,5 0,041* 0,2 0,493 
1-OH-pyren GSI 0,3 0,345 0,5 0,036* 
AChE Vekt  -0,5 0,028* -0,5 0,033* 
AChE Lengde  -0,4 0,082 -0,4 0,044* 
AChE LSI -0,8 <0,0001* -0,3 0,186 
AChE GSI -0,6 0,013* -0,2 0,382 
AChE MT -0,5 0,050* -0,5 0,013* 





4.1 Effekter på fysiologiske parametere  
Det var ingen signifikante forskjeller i torskens alder mellom de to områdene eller mellom 
kjønn. Lik alder mellom gruppene gir et godt grunnlag å sammenligne dem. 
Korrelasjonsanalysen mellom alder og de ulike biomarkørene viste at alder ikke påvirket dem 
i betydelig grad. Alder korrelerte positivt og signifikant med LSI, GSI og MT hos hunner fra 
Indre Oslofjord og med EROD hos hanner fra samme område. Dette kan vise at alderen 
påvirker faktorene som vi måler og at det derfor er viktig med minst mulig aldersvariasjon 
mellom gruppene. I hunner fra Indre Oslofjord var aldersspredningen størst. Det kan være 
årsaken til at det var flere signifikante korrelasjoner i denne gruppen.  
Hunn- og hannfisk fra Ytre Oslofjord var både signifikant tyngre og lengre enn fisk av samme 
kjønn fra Indre Oslofjord. Det var ingen forskjell i lengde og vekt mellom kjønnene innenfor 
et område. Siden fisken var både lengre og tyngre i Ytre Oslofjord tiltross for at alderen var 
lik mellom områdene, kan det indikere at det er bedre vekstforhold i ytre fjord. Bedre 
vekstforhold kan skyldes mindre miljøgiftbelastning. Vekst reduseres ved 
miljøgifteksponering fordi energiopptaket reduseres eller fordi energiforbruket øker ved 
detoksifisering, vevsreparasjon eller fordi fisken prøver å unnslippe eksponering (Schlenk et 
al., 2008). Studier har vist at miljøgifter gir veksthemming hos fisk. Heintz et al. (2000) viste 
sammenheng mellom PAH-eksponering og redusert vekt hos laks.  
Siden det ikke var signifikante forskjeller i kondisjonsfaktoren mellom de to områdene, kan 
vekstforskjellene skyldes ulikt fødeutvalg og ulik veksthastighet i to adskilte populasjoner 
heller enn reduserte vekstforhold og helsetilstand på grunn av miljøgifter. Olsen et al., (2004) 
registrerte livshistorievariasjoner og ulik lengde hos torsk fra forskjellige lokale populasjoner 
langs Skagerrakkysten. Hvis torskens føde er dominert av fisk, kan det gi ulik effekt på vekst i 
forhold til en diett dominert av evertebrater (Lee og Kahn, 1999). Lee og Kahn (1999) 
sammenlignet torskepopulasjoner og fant at torsk som hovedsakelig spiste fisk var større enn 
torsk som spiste evertebrater.  
Vekt påvirkes i større grad av biokjemiske påvirkninger i fisken enn lengden. Slik vil 
kondisjonsfaktoren kunne speile misforholdet mellom vektøkning og lengdevekst som 
skyldes miljøgiftpåvirkning (Heintz et al., 2000; Poels et al., 1980). Korrelasjonsanalysen 
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viste at vekt og lengde var nær perfekt korrelert både i fisk fra Indre og Ytre Oslofjord. Det 
kan støtte at det var andre årsaker til vekstforskjellene enn miljøgifter.  
Det var ingen signifikante forskjeller i leversomatisk indeks (LSI) verken mellom område 
eller kjønn. Det støtter antagelsen fra kondisjonsfaktoren om at det var liten forskjell i 
helsetilstanden til torsken fra de to områdene. Lik LSI kan fortelle at fettinnholdet i leveren og 
dermed næringsstatusen var lik mellom områdene (Leamon et al., 2000). LSI medianene for 
torsken i denne oppgaven lå nær nivået målt i torsk i et referanseområde utenfor Karmøy 
(2,0±0,8) i oktober (Aas et al., 2001). Det støtter antagelsene om at miljøgifter ikke har gitt 
signifikant ulik effekt på LSI i de to områdene.  
Det ble registret en viss spredning i LSI-verdiene. Hunner i Ytre Oslofjord hadde størst 
spredning med den høyeste målte LSI-verdien, men både hunner og hanner i Indre Oslofjord 
hadde også variasjon i LSI-verdiene.  LSI var signifikant positivt korrelert til kondisjonsfaktor 
i hunner fra begge områdene og det var også størst variasjon i kondisjonsfaktoren i disse 
gruppene. Det antyder at LSI ble redusert når kondisjonen ble dårligere. Miljøgifter kan 
påvirke LSI og gi variasjon. Ulik eksponering for miljøgifter kan ha bidratt til variasjonen 
som ble sett. I studier med torsk ble det registrert redusert LSI med økt belastning av 
miljøgifter som PCB-er og PAH-er (Aas et al., 2001; Goksøyr et al., 1994). Noen høye 
verdier ble målt for 1-OH-fenantren og MT hos hunner i Ytre Oslofjord og det kan ha 
påvirket LSI i denne gruppen. Det var en svak negativ korrelasjon mellom LSI og MT hos 
hunner i Ytre Oslofjord, men den var ikke signifikant. Hellou et al., (1992) fant en negativ 
sammenheng mellom metallkonsentrasjonen i lever og levervekt hos torsk. For hunner i Indre 
Oslofjord var det derimot en signifikant positiv korrelasjon mellom LSI og MT-
konsentrasjon. En slik positiv korrelasjon ble også registrert i torsk langs norskekysten 
(Hylland et al., 2009). Klorerte hydrokarboner og PAH-er har også vist seg å gi økning i 
leverstørrelse og LSI hos fisk (Poels et al., 1980; Slooff et al., 1983). Dette viser at miljøgifter 
kan påvirke LSI og bidra til variasjon, men det er vanskelig å se en klar sammenheng. Det ser 
også ut til å være artsforskjeller. I to områder med ulik dioksinbelastning ble LSI målt i både 
skrubbe og torsk. Selv om forskjellen i LSI ikke var signifikant mellom områdene, så det ut til 
at LSI i torsk lå lavest i det mest belastede området, mens motsatt ble registret i skrubbe 
(Hylland et al., 2006). LSI har vist seg å variere gjennom året og påvirkes av næringstilgang 
og kjønnsmodning og det kan forklare noe av variasjonen som er observert (Slooff et al., 
1983; Aas et al., 2001; Hylland et al., 2006).  
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Goksøyr et al. (1994) fant at fettinnholdet i leveren økte med belastningen av miljøgifter og at 
fettinnholdet speilte miljøgiftbelastningen bedre enn LSI.   
Det var ingen forskjell i GSI mellom områdene eller kjønnene. GSI sier noe om 
reproduksjonsstatusen og kjønnsmodningen til fisken. Lik GSI og dermed lik 
reproduksjonsstatus gir bedre grunnlag for å sammenligne gruppene. Biomarkørene som MT-
konsentrasjon og EROD-aktivitet viser årstidsvariasjoner knyttet til gonadutvikling og 
kjønnsmodning (Hylland et al., 1992; Andersson og Förlin, 1992). Slik kan en variasjon i GSI 
påvirke resultatene, og GSI bør derfor være så lik som mulig hos fiskene som sammnelignes.   
Spredningen var stor i alle gruppene med noen høye GSI-verdier. Høye verdier indikerer at 
noen var kommet lengre i oppbyggingen av gonader til gyting og lave verdier kan tilsi at ikke 
alle var kjønnsmodne. Olsen et al. (2004) studier støtter dette. De fant at torsk fra nordøslige 
deler av Skagerrakkysten som Indre Oslofjord og Fredrikstad var tidlig kjønnsmodne. De ble 
kjønnsmodne i 2-3 årsalder med en gjennomsnittslengde på henholdsvis 35 cm og 42 cm. 
Fisken i denne oppgaven var dermed hovedsakelig kjønnsmodne, men med noen unntak som 
kan ha bidratt til variasjonen. 
GSI kan også være en grov indikasjon på endokrin forstyrrelse. I regbueørret fant man 
redusert testikkelvekst hos hannfisk eksponert for alkylfenoler som har østrogenhermende 
effekt (Jobling et al., 1996). En negativ sammenheng mellom metallkonsentrasjoner i 
gonadene og gonadevektvekt er registrert i torsk (Hellou et al., 1992). Det var en signifikant 
negativ korrelasjon mellom CYP1A-mengde og GSI hos hunner i Indre Oslofjord.  
Spredningen i GSI kan derfor også skyldes ulik miljøgiftbelastning.  
De grove indikasjonene på fiskens helsetilstand og miljøstress gjennom kondisjonsfaktor, LSI 
og GSI viste liten forskjell mellom områdene og antyder at tilstanden til torsken i Indre 
Oslofjord var god.  
4.2 Effekter av metaller 
Det var signifikant høyere ALA-D aktivitet i Ytre Oslofjord enn i Indre Oslofjord, men ingen 
forskjeller knyttet til kjønn. Det indikerer mer blybelastning i Indre Oslofjord og effekt av bly 
gjennom hemming av ALA-D aktiviteten. Dette stemmer overens med at det er registrert 
høyere blykonsentrasjoner i torskelever, blåskjell og sedimenter i Indre enn Ytre Oslofjord 
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(Green et al., 2010). Resultatene og de målte ALA-D verdiene samsvarer med registreringer 
gjort hos torsk fra Indre og Ytre Oslofjord gjennom JAMP tidligere år (Ruus et al., 2003).  
Det var stor spredning i ALA-D-aktivitet hos hunner i Indre Oslofjord. Hylland et al., (2009) 
fant stor variasjon i ALA-D-aktivitet i torsk innenfor samme område og mellom år i samme 
område. Samme studie fant en sammenheng mellom ALA-D- aktivitet og størrelse. Hunner i 
Indre Oslofjord hadde størst variasjon i størrelsen. Min korrelasjonsanalyse viste derimot 
ingen sammenheng mellom lengde og ALA-D-aktivitet hos hunner i Indre Oslofjord. ALA-D-
aktiviteten antas å være robust i forhold til fysiologiske parametere, så kanskje er det andre 
miljøgifter som bidrar til ALA-D-variasjon i denne gruppen. Hylland et al. (2009) registrerte 
en positiv sammenheng mellom ALA-D aktivitet og klororganiske forbindelser og metaller 
som kvikksølv, kobber og sink (Hylland et al., 2009). Studier viser at sink kan øke ALA-D-
aktiviteten. Det kan føre til at blyeksponeringen underestimeres der sinkkonsentrasjonene er 
høye (Schmitt et al., 2005; Krajnovic-Ozretic og Ozretic, 1980). Økte sinkkonsentrasjoner gir 
også høyere MT-konsentrasjoner (Beyer et al., 1996), men det var liten variasjon i MT-
konsentrasjonen hos hunner i Indre Oslofjord, og ingen korrelasjon ble funnet mellom MT og 
ALA-D. Sinkkonsentrasjonen i leveren øker under vitellogenesen (Olsson et al., 1995). Også 
hos hanner øker sinkkonsentrasjonene under utviklingen av gonadene (Nissen-Lie, 1997). Slik 
kan GSI indirekte forklare variasjonen i ALA-D. Men variasjonen i GSI samsvarer derimot 
ikke med ALA-D i de ulike gruppene, og korrelasjonsanlysen viste heller ingen sammenheng. 
Sink ser ikke ut til å forklare variasjonen i ALA-D.  
EROD-aktiviteten varierte også mest hos hunner fra Indre Oslofjord. Kanskje kan de 
klororganiske forbindelser som vi vet påvirker EROD-aktivitet, også ha en sammenheng med 
variasjon i ALA-D aktivitet. Hos hunner i Ytre Oslofjord ble det sett en positiv korrelasjon 
mellom EROD og ALA-D. Hylland et al. (2009) fant som nevnt også en sammenheng mellom 
ALA-D-aktivitet og klororganiske forbindelser. Denne sammenhengen diskuteres videre i 
avsnitt 4.3. 
Det var ingen signifikante forskjeller mellom metallotioneinkonsentrasjonen i leveren fra fisk 
fra de to områdene. Metallotionin er en biomarkør for metallbelastning og mange forsøk både 
i felt og eksponeringsforsøk viser at MT i fisk induseres av ikke-essensielle metaller som 
kadmium og kvikksølv og av de essensielle metallene sink og kobber (Goksøyr et al., 1996; 
Hylland et al., 1996; Olsson et al., 1995; Schlenk og Rice, 1998). Man skulle forventet en 
større forskjell i MT-konsentrasjonen mellom områdene, med en høyere konsentrasjon i Indre 
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Oslofjord. Green et al., (2010) har registrert forhøyede verdier av kvikksølv i torskefilet og 
sediment (Steilene) (klasse II: Klif klassifiseringssystem). I flere områder i Indre Oslofjord 
har det blitt målt betydelig høyere kvikksølvkonsentrasjoner (klasse V) i sedimentet (Helland 
et al., 2003). Kadmiumnivåer målt i torskelever og sedimentene ved Steilene er forholdsvis 
lave (klasse I). Nivåene for kobber og sink i blåskjell og sediment er også begrenset 
(henholdsvis klasse I og klasse II.) Dette viser at metallbelastningen var begrenset i Indre 
Oslofjord. Prøver fra antall rent område i Ytre Oslofjord (Færder) inneholdt også lave nivåer 
(Klasse I) av disse metallene i sedimentet (Green et al., 2010). Havneområder langs Ytre 
Oslofjord har i likhet med Indre Oslofjord høyere kvikksølvkonsentrasjoner i sedimentene 
(klasse II-III) (Helland et al., 2003). I torskemuskel fra Ytre Oslofjord var kvikksølvnivået det 
samme som i torskemuskel fra Indre Oslofjord (Klasse II), mens kadmiumnivået i torskelever 
ligger lavere enn bakgrunnsnivået (Green et al., 2010). Disse undersøkelsene kan støtte at 
forskjellene mellom metallbelastningen i de to områdene var marginal, men viser også at 
metallbelastningen er er størst i Indre Oslofjord. MT-konsentrasjonen i leveren til hannfisk fra 
Indre Oslofjord var signifikant høyere enn i leveren til hunnfisk fra Ytre Oslofjord. Dette kan 
speile den noe ulike metallbelastningen i områdene.  
Årlige målinger i perioden 1999-2003 i torsk viste at medianene for MT-konsentrasjonene i 
lever fra Ytre Oslofjord har ligget høyere enn i lever fra Indre Oslofjord. År 2001 var et 
unntak (Ruus et al., 2003, Holth, 2004). Medianene mine lå på nivå med årene med lavest 
registrerte MT-verdier og på beregnet basisnivå (6,5-15-16 µg/mg protein). Det kan se ut til at 
metallbelastningen blir mindre. Men MT-konsentrasjonen har vist seg å variere mellom år 
(Hylland et al., 2009). MT-målinger i torsk og andre fisker har ikke som forventet fulgt 
metallbelastningsgradienter i sedimenter (Beyer et al., 1996; Ruus et al., 2003; Hylland et al., 
2009).  Dette kan skyldes ulik biotilgjengelighet knyttet til ulike sedimentkvaliteter eller ulik 
akkumulering hos bentiske byttedyr (Hylland et al, 1996; Ruus et al., 2005). Forsøk viser også 
at MT kan nå en metning i forhold til å binde metaller og at MT-målinger i sterkt forurensede 
områder. Det kan føre til en underestimering av metallbelastningen (Hamza-Chaffai et al., 
1997). Et eksponeringsforsøk med kadmium og fisken Seriola dumerilli viste at MT-
konsentrasjonen nådde et platå hvor økte konsentrasjoner av kadmium ikke ga økning i MT 
(Jebali et al., 2006). 
Andre miljøgifter kan påvirke induksjonen av MT. Forsøk med skrubbe viste at PCB-156 og 
benzo(a)pyren påvirket og senket induksjonseffekten fra kadmium og at rekkefølgen på 
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eksponeringen hadde noe å si for MT-induksjonen (Sandvik et al., 1997). Indre Oslofjord er 
belastet med begge disse stoffene. Målinger har vist at torskelever var markert forurenset av 
ΣPCB-7 og at blåskjell var moderat forurenset med b(a)p. ΣPCB-7 har blitt målt i torskelever 
i Ytre Oslofjord, men i mindre grad (usignifikant forurenset) (Green et al, 2010). Denne 
faktoren kan ha bidratt til redusert induksjon hos torsk i Indre Oslofjord.  
Hanner fra Indre Oslofjord hadde signifikant høyere MT-konsentrasjoner enn hunner fra Ytre 
Oslofjord, og hanner fra begge områder hadde noe høyere medianer (ikke signifikant) enn 
hunner i samme område. Studier har registrert høyere kadmiumkonsentrasjoner i lever hos 
hanner enn hunner fra samme område, i tillegg til kjønnsforskjeller i andre metaller (Hylland 
al., 1992; Hamza-Chaffai et al., 1997). Variasjonen i MT-induksjon knyttet til kjønn har vist 
seg å være relatert til de essensielle metallene sink og kobber (Ruus et al., 2003; Hylland et 
al., 1992). Sink- og kobberkonsentrasjonene i lever øker spesielt hos hunner under 
vitellogenesen, men også hos hanner under gonadeutviklingen. Dette gir høyere MT-
konsentrasjoner i leveren (Hylland et al., 1992; Nissen-Lie, 1997). Hanner i Ytre Oslofjord 
hadde også noe høyere GSI-medianer enn hunner i samme område. Det kan tilsi at høyere 
MT-induksjon hos hanner skyltes høyere sinkkonsentrasjoner fordi de hadde kommet lengre i 
gonadeutviklingen enn hunnene. Hunnene i Ytre Oslofjord hadde også størst variasjon både i 
GSI og MT-konsentrasjon, men korrelasjonsanalysen støtter ikke dette. Ingen korrelasjon 
mellom GSI og MT-konsentrasjonen ble sett i disse to gruppene (hunner YF: rs= 0 og hanner 
YF: rs = - 0,1). Det var en signifikant korrelasjon mellom GSI og MT-konsentrasjon i hunner 
fra Indre Oslofjord og variasjonen i denne gruppen kan skyldes variasjon i sinkkonsentrasjon 
pga ulik gonadeutvikling.   
Hos hunner i Indre Oslofjord var det også en signifikant positiv korrelasjon mellom MT-
induskjon og alder, lengde, vekt og LSI. Dette kan forklares med at metaller med lang 
biologisk halveringstid som kadmium og kvikksølv akkumuleres og øker med alderen 
(Roesijadi og Robinson, 1994). Evans et al. (1993) fant at metallkonsentrasjonene i fiskelever 
økte med fiskens lengde og andre relaterte fysiologiske parametere. Det gjaldt alle metallene 
som ble undersøkt, både ikke-essensielle metaller som kadmium og kvikksølv og essensielle 




Både hunner og hanner i Indre Oslofjord hadde en signifikant negativ korrelasjon mellom 
AChE-aktivitet og MT-konsentrasjon. Det kan indirekte være knyttet til 
størrelsesparameterne. AChE- aktiviteten korrelererte negativt med vekt og lengde i begge 
kjønn (ikke signifikant med lengde hos hunner), mens det motsatte var tilfelle for MT-
konsentrasjonen. Metaller har også vist seg å ha hemmende effekt på AChE-aktiviteten 
(Jebali et al., 2006). Dette diskuteres nærmere i avsnitt 4.6.  
I Ytre Oslofjord var det en signifikant positiv korrelasjon mellom EROD-aktivitet og MT-
konsentrasjon hos hanner. MT- induksjon er observert som en del av den akutte 
stressproteinresponsen i cellen og har trolig en rolle i detoksifisering av frie radikaler (Hamer, 
1986). I biotransformasjonsprosessene av miljøgifter som involverer CYP1A-enzymer kan det 
dannes frie oksygenradikaler som gir økt oksidativt stress (Eastman og Barry, 1992). Slik kan 
økt EROD-aktivitet og økte MT-konsentrasjoner henge sammen. Metaller har også vist seg å 
indusere CYP1A i fisk (Anwar-Mohamed et al., 2009). Dette diskuteres nærmere i 4.3. 
4.3 Effekter av plane organiske miljøgifter 
CYP1A-konsentrasjonen og EROD-aktiviteten i leveren viste samsvarende trend i de ulike 
gruppene, selv om en signifikant positiv korrelasjon mellom disse biomarkørene bare ble 
registret i hunnfisk fra Indre Oslofjord. Det var en signifikant høyere CYP1A-konsentrasjon 
og EROD-aktivitet i fisk fra Indre Oslofjord enn i fisk fra Ytre Oslofjord. Dette indikerer at 
belastningen av CYP1A-induserende miljøgifter som PCB-er, PAH-er, dioksiner og dibenzo 
furaner var større i Indre Oslofjord enn i fisk fra Ytre Oslofjord. EROD nivåene som ble målt 
så derimot ut til å ligge innenfor basisnivåene fra referanseområdene i JAMP med øvre grense 
på 90 pmol/min/mg protein (Ruus et al., 2003). Den høyeste verdien for hunnfisk i Indre 
Oslofjord overskred så vidt 100 pmol/min/mg protein, mens medianverdiene lå betydelig 
under dette nivået. Nivåene målt i referanseområdet var lave og under verdier målt de siste 
årene i referanseområdene som benyttes i JAMP (Ruus et al., 2003). 
Effekten av plane organiske miljøgifter så ut til å være begrenset på torsk i Indre Oslofjord og 
målinger antyder at belastningen synker i dette omdrådet (Green et al., 2010). Men 
belastningen av spesielt PCB er betydelig i Indre Oslofjord, og ΣPCB-7-nivåene målt i 
torskelever og torskefilet er høye (henholdsvis Klasse III og klasse II). Blåskjell fra Indre 
Oslofjord har lave verdier (Klasse: I) av dioksiner og ΣPAH, men benzo(a)pyren-nivåene var 
noe høyere (Klasse: II). Målinger i denne oppgaven av PAH-metabolitter i gallen viste 
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signifikant høyere konsentrasjoner av 1-OH-pyren og mer belastning av 3-OH-benzo(a)pyren 
i fisk fra Indre Oslofjord enn i fisk fra Ytre Oslofjord. PCB -konsentrasjonene i sedimentene 
varierer mellom de ulike områdene i Indre Oslofjord og er stedvis veldig høye, spesielt i 
havneområdene (Klasse: III-V). PAH-verdiene er også stedvis høye, men nivåene ligger noe 
lavere enn for PCB (Klasse: II-III) (Helland et al., 2003).  
PAH-er, PCB-er og andre polyklorerte forbindelser utgjør store og diverse stoffgrupper. Selv 
om de hovedsakelig regnes som Ah-reseptor agonister, har forsøk vist at noen kan ha en 
antagonistisk (hemmende) effekt på denne reseptoren (Safe, 1990). I et studie med abbor som 
hadde levd i et PCB-belastet område så man ingen CYP1A induksjon når de ble eksponert for 
PCB med kjent induserende effekt, mens samme behandling ga økt EROD-aktivitet og 
CYP1A-konsentrasjon i abbor fra et referanseområde (Förlin og Nordgren, 1998). Andre 
studier har vist at fisk fra PAH-belastede områder responderer mindre på PAH-er (Nacci et 
al., 2002). CYP1A-aktiviteten ser ut til avta gradvis i områder med kronisk belastning 
(Hylland et al., 2006). Det kan tenkes at de relativt lave nivåene i EROD-aktivtet i Indre 
Oslofjord har en slik årsak. Et omfattende studie av torsk viste overraskende liten 
sammenheng mellom 1-OH-pyren og CYP1A-aktivitet (Hylland et al., 2009). En slik 
korrelasjon ble heller ikke registrert i denne oppgaven. At in vitro studier med leverceller fra 
flyndre viste hemmende effekt av 1-OH-pyren på CYP1A-aktivitet, kan forklare dette 
(Eggens og Boon, 1997). 
Det var en positiv korrelasjon mellom EROD-aktiviteten og både MT-konsentrasjon og ALA-
D-aktivitet i henholdsvis hunner og hanner fra Ytre Oslofjord. Goksøyr et al., (1996) fant at 
kadmium påvirker CYP1A-induksjonen fra PCB og benzo(a)pyren i skrubbe. Studier med 
leverceller viste at tungmetaller som kvikksølv, bly og kadmium kan hemme CYP1A som er 
indusert av PAH-er (Anwar-Mohamed et al., 2009). Det kan være at økt blybelastning som gir 
redusert ALA-D-aktivitet kan føre til redusert EROD-aktivitet. Dannelsen av CYP-enzymer 
er avhengig av heme produsert i hemsyntesen (Stegeman et al., 1992). At MT og EROD 
korrelerte blir motstridene til denne teorien. Her gir økt metallbelastning økt EROD-aktivitet. 
Omfattende studier med torsk i felt fant en positiv sammenheng mellom kvikksølv og EROD-
aktivitet (Hylland et al., 2009). Anwar- Mohamed et al. (2009) studie med leverceller viser 
også at disse metallene kan virke induserende på CYP1A. Mekanismen synes å være 
avhengig av hvilken PAH-forbindelse som er involvert. De viser også til at studier med fisk 
som hai og havabbor har gitt hemmende effekt av kvikksølv på CYP1A. Mekanismene for 
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metallinnvirkning er tydelig komplekse og innblanding av andre miljøgifter forsterker 
kompleksiteten. Mine korrelasjoner mellom EROD-aktivitet og metallbiomarkørene støtter 
oppfatningen om at metaller spiller inn på reguleringen av CYP1A-enzymer. 
Det var ingen signifikante forskjeller i CYP1A-konsentrasjon og EROD-aktivitet mellom 
hunner og hanner i Indre Oslofjord. I Ytre Oslofjord hadde hanner signifikant høyere CYP1A-
konsentrasjoner enn hunner. Hanner fra Indre Oslofjord hadde signifikant høyere EROD-
aktivitet enn hunner fra Ytre Oslofjord. Hanner hadde ellers høyere medianverdier enn hunner 
i samme område for begge parameterne, men forskjellene var ikke signifikante. Kjønn antas å 
påvirke EROD-aktiviteten hos fisk. I regnbueørret har man funnet at flere CYP 450-
avhengige leveraktiviteter er høyere hos kjønnsmodne hanner enn kjønnsmodne hunner 
(Andersson og Förlin, 1992). EROD-aktiviteten hos laks ble fulgt gjennom et år og man så 
tydelige variasjoner gjennom året knyttet til reproduskjon, men liten forskjell mellom 
kjønnene. Men før gyteperioden i september falt EROD-aktiviten markant hos hunner og ga 
signifikante forskjeller mellom hunner og hanner (Larsen et al., 1992). Selv om det ikke var 
signifikante forskjeller i GSI mellom hunner og hanner, var spredningen stor og kan indikere 
at en noen fisk har startet forberdelsen til gyteperioden slik at EROD-aktiviteten påvirkes. 
Variasjonen var størst for torsk i Indre Oslofjord, både for CYP1A-konsentrasjon og EROD-
aktivitet. Flere av biomarkørene som 1-OH-pyren, viste størst variasjon i Indre Oslofjord. Det 
kan forklares med at det har vært en mer ujevn fordeling av miljøgifter og punktkilder og at 
individene kan ha ulik forurensingshistorie med eksponering for ulike mikser av miljøgifter i 
Indre Oslofjord. Det er tidligere diskutert at det kan forekomme ulik grad av tilpasning til et 
forurenset miljø med mindre CYP1A-induksjon når eksponeringstiden øker. Hanner i Indre 
Oslofjord hadde en negativ korrelasjon til alder, vekt og lengde og hanner i Ytre Oslofjord var 
også svakt negativt korrelert til disse parameterne. Det kan indikere at eldre fisk har tilpasset 
seg belastningen. LSI har også vist å forklare variasjon CYP1A-induksjon i torsk, og man tror 
at økte fettmengder i leveren kan gi en svampe-effekt for fettløselige organiske forbindeler 
(Hylland er al., 2009). En slik korrelasjon ble ikke sett her. 
Det var en signifikant positiv korrelasjon mellom DNA-skade og EROD-aktivitet i hunner fra 
Ytre Oslofjord. Det er ikke uventet da vi vet at CYP1A-metaboliseringen i tillegg til å 
detoksifisere fremmedstoffer kan føre til både frie oksygenradikaler og til bioaktivering til 
mer skadelige metabolitter. Oksygenradikaler kan gi ulike DNA-skader som baseoksidering, 
DNA-addukter og DNA-trådbrudd (Stegeman et al., 1992). Reaktive metabolitter kan gi 
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mutagen effekt og DNA-addukter (Aas et al., 2001). En slik positiv korrelasjon ble også sett 
mellom EROD-aktivitet og DNA-addukter i torsk eksponert for råolje (Aas et al., 2000). 
4.4 PAH-metabolitter i galle 
Det var signifikant høyere konsentrasjoner av PAH-metabolitten 1-OH-pyren i gallen hos fisk 
fra Indre Oslofjord enn i fisk fra Ytre Oslofjord. Forskjellen i konsentrasjonen av 
gallemetabolittene 3-OH-benzo(a)pyren og 1-OH-fenantren ble ikke statistisk testet. 
Forskjellen i belastningen av disse stoffene mellom områdene ble dermed grovt anslått ut fra 
prosentvisfordelingen i intervaller av ulike konsentrasjoner. Det var høyere prosentandel av 
fisk under deteksjonsgrensen for 3-OH-benzo(a)pyren i Ytre Oslofjord og fordelingen antydet 
en større belastning av benzo(a)pyren i Indre Oslofjord. For 1-OH-fenantren så tendensen ut 
til å være motsatt. Det var en betydelig høyere prosentandel av fisk under deteksjonsgrensen 
fra Indre Oslofjord (65 %) sammenlignet med Ytre Oslofjord (33 %).  De høyeste 
konsentrasjonene av 1-OH-fenantren ble også funnet i Ytre Oslofjord. Ut fra dette antar jeg at 
eksponeringen for fenantren var større i Ytre enn i Indre Oslofjord.  
Denne forskjellen kan knyttes til at disse tre PAH-ene har ulike kilder. Man kan dele PAH-er i 
petrogene (oljederiverte) og pyrogene (forbrenningsrelaterte) avhengig om de stammer fra 
oljeforbindelser eller forbrenningsprosesser. De petrogene består typisk av lettere PAH-er (2-
3 ringer) som fenantren, mens pyrogene består av flere ringer (3-7) som pyren og 
benzo(a)pyren (Ariese et al., 2005). Kilder til fenantren og andre petrogene PAH-er i Ytre 
Oslofjord kan være lekkasjer og søl fra oljeraffineriet på Slagentangen ved Horten og ved 
transport og lossing av olje til omfattende industri og til Norsk Spesialolje på Kambo som er 
behandlingsanlegg for spillolje. Kilder til pyrogene PAH- er hovedsakelig industri, vedfyring 
og vei- og båttrafikk og dermed knyttet til urbane strøk som Indre Oslofjord (Ruus et al., 
2009). De pyrogene har lav vannløselighet og bindes til sotpartikler. De transporteres 
atmosfærisk og kan slik bli avsatt i havet langt fra kilden. De bindes til partikler og ender i 
sedimentene. Ulik sedimentkvalitet og spesielt innholdet av organisk karbon, gir ulik 
biotilgjengelighet (Ruus et al., 2005). De mindre og petrogene er mer vannløslige og brytes 
raskere ned (Hylland et al., 2006). En mer permanent kilde som et oljeraffeneriet i Ytre 
Oslofjord vil kunne gi høyere nivåer her.  
Hovedveien for opptak av PAH-er i vannorgansimer ansees generelt å foregå gjennom 
vannutvekslingen over kropps- og respirasjonsoverflatene. Eksponeringsforsøk med torsk har 
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vist at opptak via føden også er en betydelig opptaksvei for PAH-er (Aarre, 2008). Ulik diett 
hos fiskene i de to områdene og mellom individer kan forklare forskjeller vi ser i denne 
oppgaven. En diett med hovedvekt av fisk vil kunne gi mindre PAH-opptak enn en diett av 
evertebrater. PAH-er metaboliseres raskt i vertebrater som fisk og bioakkumuleres og 
biomagnifiseres i liten grad (Aas et al., 2000). I evertbrater er metaboliseringen mindre 
effektiv, og de vil akkumulere disse stoffene i større grad avhengig av bland annet fettinnhold 
og levevis (Ruus et al., 2009). Artsforskjeller blant evertebrater har blitt studert. 
Flerbørstemark akkumulerte PAH-er i større grad enn snegler. Spesielt pyren, men også 
benzo(a)pyren vist høy grad av bioakkumulering i flerbørstemark (Ruus et al., 2005). 
Oppvirvling av sediment pga båttrafikk i grunne havneområder som i Indre Oslofjord, kan 
gjøre PAH-er som pyren mer biotilgjengelig (Aarre, 2008).   
Det var ingen signifikant forskjell i 1-OH-pyren-konsentrasjonen mellom kjønn. Det så også 
ut til å gjelde for de to andre metabolittene. Hanner i begge områdene hadde noe høyere 1-
OH-pyren-medianer enn hunner. Denne trenden så vi også for CYP1A-konsentrasjon og 
EROD-aktivitet hvor kjønnsvariasjoner knyttes til reproduksjonssyklusen. 1-OH-pyren var 
signifikant positivt korrelert til GSI hos hanner i Indre Oslofjord. Gonadeutviklingen påvirker 
CYP1A-aktivitet og det kan igjen påvirke metaboliseringen av PAH-er til gallemetabolitter. 
Variasjonen i 1-OH-pyren var størst i Indre Oslofjord, med størst spredning hos hanner. PCB-
156 senket metaboliseringen av benzo(a)pyren i et eksponeringsforsøk med skrubbe (Hylland 
et al., 2006). Slik kan variasjonen i Indre Oslofjord knyttes til mer komplekse effekter ved 
eksponering for en blanding av miljøgifter. 
1-OH-pyren konsentrasjonen var bare signifikant korrelert til lengde hos hunner i Indre 
Oslofjord. Ruus et al. (2003) så en positiv sammenheng mellom størrelse og 1-OH-
pyrenmetabolitter hos torsk i felt. Det kan henge sammen med ulikt fødevalg når fisken blir 
større. 
4.5 DNA-skader 
De røde blodcellene som hadde vært nedfryst viste signifikant mer skade enn de som hadde 
blitt oppbevart på lyseringsbuffer. Nedfrysingen i 14 måneder har derfor forårsaket mer 
DNA-skade. Nivåene målt i disse blodcellene kan ikke sammenlignes med blodceller som 
ikke har blitt skadet ved oppbevaring. De ble allikevel brukt til å si noe om relative forskjeller 
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i DNA- skade og som støtte til resultatene fra blodcellene som hadde blitt oppbevart på 
lyseringsbuffer. 
Det var signifikant mer DNA-skade i røde blodceller fra fisk fra Indre Oslofjord enn i fisk fra 
Ytre Oslofjord. Dette må sees i sammenheng med høyere konsentrasjoner av potensielle 
gentoksiske forbindelser i Indre Oslofjord. En oversikt over kreftfremkallende stoffer i det 
marine miljøet viser en lang rekke forbindelser som oppdeles i 3 grupper: metaller, PAHer og 
klororganiske forbindelser. De mest potente metallene er kadmium og bly. En lang rekke 
PAH-er regnes for kreftfremkallende med benzo(a)pyren og benz(a)antracen som de mest 
potente. Pyren regnes som potensielt kreftfremkallende. Av de klororganiske forbindelsene 
peker PCB seg ut som den mest potente, men lista inkluderer også en del insekticider som 
DDT, lindan og toksafren. Her er endepunktet DNA-skade og ikke kreft. Alle 
kreftfremkallende stoffer er ikke nødvendigvis gentoksiske, men kreft er oftest initiert av en 
DNA-skade (De Flora et al., 1991).   
Mine Comet-verdier var noe høyere sammenlignet med målinger i Ålekvabbe fra sterkt 
forurenset havneområde. Spesielt nivåene i Ytre Oslofjord var høye sammenlignet med 
referanseområdet i dette studiet (Frenzelli et al., 2004). Et eksponeringsforsøk med ål som 
hadde sammenlignbare benzo(a)pyren-nivåer viste samme grad av DNA-skade som i 
Ålekvabbe-studiet og nivåene i Indre Oslofjord (Nigro et al., 2002). Det kan tyde på at også 
Ytre Oslofjord var belastet med gentoksiske forbindelser. Artsforskjellene gjør forøvrig 
sammenligningen usikker. 
Resultatet fra måling av PAH-metabolittene viste at fisken i Indre Oslofjord var moderat 
belastet av pyren og benzo(a)pyren. Fisken i Ytre Oslofjord var signifikant mindre 
pyrenbelastet. Benzo(a)pyren som er et meget potent karsinogen, ble registret i noen grad hos 
hunner i Ytre Oslofjord.  Fenantreneksponeringen så ut til å være betydelig større i Ytre enn i 
Indre Oslofjord. I biotransformasjonprosessen blir noen PAH-er bioaktivert til mer reaktive 
og skadelige metabolitter som inneholder en epoxidgruppe. Disse epoxidene kan binde seg til 
DNA og danne addukter. Benzo(a)pyren har vist seg å danne slik addukter i stor grad hos 
flyndre (Varanasi et al., 1989). I torsk fra Østersjøen registrerte man flest DNA-addukter i det 
området som hadde de høyeste verdiene av 1-OH-pyren i gallen (Schnell et al., 2008). Torsk 
som ble eksponert for lave konsentrasjoner av råolje viste også betydelig grad av DNA-
adduktdannelse (Aas et al., 2000). Det kan indikere at den petrogene belastningen som ble 
observert gjennom fenantrenmetabolitten i Ytre Oslofjord kan ha bidratt til DNA-skade der. 
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PAH-er kan også endres av sollys til mer reaktive og gentoksiske forbindelser og føre til økt 
DNA-skade (Steinert et al., 1998). PAH-biotransformasjonsprosessen kan også lede til 
dannelse av frie radikaler som hydroksylradikaler som kan gi oksidative DNA-skader. Nigro 
et al. (2002) så sammenheng mellom DNA-trådbrudd og reaktive oksygenradiakeler hos ål 
eksponert for gentoksiske forbindelser. 
 Siden de klororganiske forbindelsene er meget persistente, blir de værende i miljøet i lang tid 
etter at utslippet har stanset. I et studie med ål ble dieldrin og lindane påvist i fisken 
henholdsvis 30 og 14 år etter at stoffene ble forbudt (Roche et al., 2002). DDT ble ikke påvist 
i torskelever eller torskefilet i Indre og Ytre Oslofjord under JAMP-programmet. 
Dioksinprøver ble ikke tatt i torsk fra Indre Oslofjord, men torskefilet fra Ytre Oslofjord 
(Færder) var moderat forurenset (Klasse II) med dioksiner (Green et al., 2010).  
Dioksinet 2-3,7-8-TCDD resulterte i betydelig mer DNA-skade enn benzo(a)pyren i et 
eksponeringsforsøk med ål. Benzo(a)pyren-eksponeringen resulterte også i betydelig 
gentoksisk effekt. En PCB-blanding ga derimot bare respons ved de laveste dosene (Nigro et 
al., 2002). PCB-konsentrasjonene målt i fett hos torsk i Østersjøen samsvarte i liten grad med 
DNA-adduktdannelsen (Schnell et al., 2008). Det kan bety at dioksinbelastningen som er 
påvist i Ytre Oslofjord kan ha gitt de observerte DNA-skadene. Den reduserte AChE-aktivitet 
som ble registrert i Ytre Oslofjord antyder en pesticidbelastning i dette området. AChE-
aktivitet hemmes av spesifikke pesticider som organofosfater og karbamater, men kan også 
antyde at det finnes kilder til andre pesticider som de klororganiske i dette området. I torsk fra 
Østersjøen var det samsvar mellom ΣDDT- og dieldrinkonsentrasjonene i fett og DNA-
adduktdannelse (Schnell et al., 2008). 
ALA-D-aktiviteten ble hemmet av bly i Indre Oslofjord. Bly er klassifisert som et karsinogent 
metall og kan ha bidratt til DNA-skade i Indre Oslofjord. Metaller er gentoksiske ved at de 
binder seg til DNA og forandrer strukturen (Sharma og Talukder, 1987). Bly binder seg sterkt 
til fosfatgruppene i nukleinsyrene. Blåskjell eksponert for bly ga DNA-dobbelttrådbrudd 
(Black et al., 1996). Kadmium har vist seg å gi gentoksiske effekter som DNA-protein 
kryssbinding, DNA-trådbrudd og oksidativ skade (Fatur et al., 2002). Studier med 
kadmiumeksponert karpe viste DNA-skade relatert til lipid peroxidering og oksidativt stress 
(Jia et al., 2010).  MT-målingene i denne oppgaven og tidligere metallmålinger i sediment og 
fisk kan støtte en innvirkning av metaller på DNA hos fisk fra både Indre og Ytre Oslofjord.  
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Det var ikke forskjell mellom netto-fbg-sensitive seter mellom områdene. Man skulle forvente 
at disse fulgte graden av DNA-skade og dermed var størst i Indre Oslofjord. Enzymet fpg 
innføres for å omdanne oksidative baseskader til trådbrudd. Metaboliseringen av mange 
gentoksiske stoffer fører til dannelsen av frie radikaler som hydroksyradialer som reagerer 
med basene i DNA (Eastmann og Barry, 1992). Forsøk med karpe som er nevnt tidligere 
registrerte økt oksidativt stress ved ekponering for kadmium og PAH-er (Jia et al., 2010; 
Nigro et al., 2004). Det er en mulighet for å underestimer oksidative baseskader hvis 
baseskaden er utilgjengelig for fpg-enzymet. Det kan skje hvis skadene forkommer i klustere 
slik at flere baseskader forekommer i en loop (Collins et al., 2008). 
 Det var ingen signifikante forskjeller mellom kjønn. Studier med Ålekvabbe fant heller ingen 
effekt av kjønn på DNA-skade (Frenzilli et al., 2004). I torsk fra Østersjøen fant man ingen 
forskjell i DNA-addukter mellom kjønnene (Schnell et al., 2008).  
I denne oppgaven har Comet-halelengde blitt brukt som mål på DNA-skade. Det finnes 
mange comet-måleparametere og det er haleintensitet (% DNA i hale i forhold til hodet) som 
blir anbefalt å bruke. Det hevdes at halelengden når en metning og ikke øker proporsjonalt når 
dosene blir høye (Collins, 2004).  Jeg valgte allikevel å bruke hallengde som mål. Det 
skyldtes at en del av de fryste blodcellene hadde veldig brede og diffuse kometer som 
programmet ikke kunne registrere fullstendig. Halelengden så derimot ut til å bli riktig 
registrert. Tettheten av blodcellene som lå på lyseringsbuffer var også veldig høy, så det var 
en viss fare for overlapping mellom kometer. Halelengden var lettere å kontrollere. Forsøket 
med kadmiumeksponering av en karpefisk viste samsvarende resultater mellom halelengde, 
halemoment og haleintensitet også under høye konsentrasjoner (Jia et al, 2010). I felt vil trolig 
ikke dosene være så høye at halemetning inntreffer og slik gir uriktig halelengde. Mine 
resultater viste godt samsvar mellom DNA-skade og effekter på andre biomarkører i de to 
områdene. Men på grunn av ovennevnte problemer med Cometscoring, var det en del prøver 
som ikke lot seg analysere slik at utvalget ble noe begrenset. Disse forholdene ga mer 
usikkerhet i disse resultatene sammenlignet med de andre. 
4.6 Effekter av organofosfater og karbamater 
Det var signifikant høyere AChE-aktivitet i muskel fra fisk fra Indre Oslofjord enn i muskel 
fra fisk fra Ytre Oslofjord. Dette antyder at fisk i Ytre Oslofjord har vært utsatt for mer 
AChE-hemmende stoffer enn fisk i Indre Oslofjord. Insektisider som organofosfater og 
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karbamater som benyttes i jord-og skogbruk har vist spesifikk binding til AChE i fisk 
(Magnotti, et al., 1994; Jebali et al., 2006). Elvene som løper ut i Indre Oslofjord kommer 
hovedsakelig fra Nordmarka og er ellers lite knyttet til jordbruksområder. De store 
jordbruksområdene på Ringerike dreneres ut i Drammenselva som munner ut sør for Drøbak 
og landbruksområdene øst for Oslo drenerer ut i Glomma ved Hvaler. Det kan tilsi at 
tilførselen av pesticider kan være større i Ytre Oslofjord. 
Pesticidbruken i Norge har blitt betydelig redusert siden 80-tallet etter forbud og restriksjoner. 
Insektsmidler utgjør bare 1 % av sprøytemiddelbruken i Norge. Pesticidprøver i bekker viser 
lav grad av avrenning og gjenfinnes i lave konsentrasjoner i vannmiljøet, men ca 12 % av 
påvisningen overskrider miljøfarlighetsgrensen (Pengerud et al., 2007). Pesticider som 
organofosfater og karbamater er hydrofobe og bindes til jordpartikler, og de vaskes i liten 
grad ut hvis de ikke følger erodert jord (Miles et al., 1992; Ramos et al., 2000).  
Studier har vist at det kan være andre kilder til AChE-hemmere. Payne et al. (1996) fant 
betydelig AChE-hemming i flyndrer nær treforedlingsindustri og uten opplagte pesticidkilder. 
Muskelekstrakt fra ørret som ble eksponert for trefiber løst i aceton ga 50 % AChE-hemming. 
Det er en betydelig trefordelings-og papirindustri i Østfold samt at papirfabrikker ved 
Hokksund og Hønefoss drenerer ut i Drammenselva. De kan være en kilde til AChE-
hemmende forbindelser i Ytre Oslofjord som ikke finnes Indre Oslofjord. Urban avrenning 
kan innholde betydelig grad av forbrenningshydrokarboner fra eksos, sot og maskinolje. 
Payne et al., (1996) eksponerte også ørretmuskel for maskinolje. Det resulterte i 25 % AChE-
hemming. Maskinolje i avrenningen fra urbane strøk som Indre Oslofjord, kan ha bidratt til 
hemmingen som ble registret der. Det ble også observert et tydelig ”drop” i AChE-aktivitet i 
skrubbe før og etter et oljespill i Østersjøen. AChE-aktiviteten forble lav, mens den hadde 
begynt å øke igjen i referanseområdet ved måling 6 måneder senere (Kopecka et al., 2004). 
En forurensingsgradient fra tyskebukten og utover i havet viste økende AChE-aktivitet i 
sandflyndre fra kystområdet til den nådde oljeflattform hvor aktiviteten sank signifikant 
(Galgani et al., 1992). Dette kan støtte teorier om at oljeforbindelser som PAH-er hemmer 
AChE (Roche et al., 2002). Fenantrenbelasningen som ble registret i Ytre Oslofjord kan slik 
ha bidratt til AChE-hemmingen i dette området. 
Det var en signifikant negativ korrelasjon mellom AChE-hemming og MT-konsentrasjon i 
fisk av begge kjønn i Indre Oslofjord. Det kan indikere en sammenheng mellom AChE-
hemming og metaller. Både in vivo og in vitro studier har vist at metaller som kadmium 
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(Jebali et al., 2006), kobber, bly og kvikksølv kan hemme AChE i fisk (Olson og Christensen, 
1980). Eksponeringsforsøket med kadmium viste også negativ korrelasjon mellom AChE- 
aktivitet og MT-konsentrasjon i karpe (Jebali et al., 2006). At det ikke var en korrelasjon 
mellom MT og AChE i Ytre Oslofjord, kan skyldes at MT beskytter fisken mot AChE-
hemming. I Indre Oslofjord kan MT ha nådd en metallmetning og slik ikke beskytter AChE 
mot metaller.  
AChE-aktivitet var negativt korrelert til vekt og lengde i alle grupper, men denne 
korrelasjonen var bare signifikant i Indre Oslofjord. Fiskens lengde kan påvirke AChE-
aktiviteten. Flere studier har vist at AChE-aktiviteten avtar med økende lengde (Flammarion 
et al., 2002; Schnell et al., 2008). Fisken fra Ytre Oslofjord var signifikant lengre enn fisken 
fra Indre Oslofjord. Dermed kan dette ha bidra til øke forskjellen mellom gruppene. 
Flammarion et al. (2002) foreslår at man justerer for lengde før man sammenligner fisken. Det 
ble ikke gjort her. Årsaken til at lengden spiller en rolle kan være at eldre og dermed lengre 
fisk og har akkumulert mer miljøgifter. Det var en negativ korrelasjon mellom alder og 
AChE-aktiviteten, men den var ikke signifikant. Men siden alderen i de to ulike områdene 
ikke var signifikant forskjellig, bør andre årsaker til lengdeforskjell vurderes. Lengre torsk har 
i større grad annen fisk på dietten og akkumulerer vanligvis mer miljøgifter enn evertebrater. 
Sole et al. (2008) fant en negativ sammenheng mellom AChE aktiviteten og trofisk nivå i fisk. 
Hunnene i Indre Oslofjord hadde størst variasjon. Dette kan sees i sammenheng med at 
variasjonen i alder, lengde og vekt varierte mest i denne gruppen. Disse parameterne kan, som 
tidligere nevnt, påvirke AChE-aktivitet i stor grad. Variasjonen var generelt størst i Indre 
Oslofjord og kan tyde på ulik belastning av AChE-hemmende stoffer i dette området på grunn 
av punktkilder. Alle fiskene i Ytre ser ut til å være utsatt for AChE-hemming. Det kan 
indikere at dette området har en permanent kilde.  
Kjønnsforskjeller ble ikke sett i AChE-aktivitet. Det stemmer overens med resultater i andre 
studier med torsk og annen fisk (Galgani et al., 1992; Kopecka et al., 2004; Schnell et al., 
2008).  
AChE-aktiviten har vist deg å variere mellom ulike fiskearter (Sole et al., 2008). Det er ikke 
gjort så mange studier med AChE-hemming i torsk og noe basisnivå er ikke satt (Schnell et 
al., 2008). Dermed er det vanskelig annslå hvordan verdiene observert i dette studiet 
samsvarer med forurensingsgrad. Studier med torsk i Østersjøen fra 8 ulike stasjoner viste 
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nivåer fra 14-74 nmol/min/ mg protein (10-90 prosentiler) (Schnell et al., 2008). Sole et al., 
(2008) fant basisnivå i 5 andre torskefisker hvor mediane varierte fra 43-90 nmol/min/mg 
protein. Dermed kan verdiene fra Ytre Oslofjorden virke uforholdsmessig høye. 
4.7 Avsluttende betraktninger 
Det var flere signifikante korrelasjoner mellom de ulike effektparametrene i Indre Oslofjord 
enn i Ytre Oslofjord. Det var spesielt mange av biomarkørene som var korrelert til en 
fysiologisk parameter her. Det kan bety at de fysiologiske parametrene påvirker biomarkørene 
i stor grad.  Med større variasjon i disse parametrene i Indre Oslofjord ga det også mer effekt 
på biomarkørene. Det var flere signifikante korrelasjoner mellom hunner enn mellom hanner i 
begge områdene. Det kan indikere at de fysiologiske parametrene spiller sterkere inn hos 
hunner enn hanner.  
Det var i mange av biomarkørene betydelig variasjon. Noe av dette kan nok forklares med at 
jeg var ukjent med analyseteknikker og at det ga en grad av unøyaktighet. Referanseplottene 
indikerer det. Presisjonen økte med erfaringen. Siden prøvene ble analysert randomisert, vil 
utslagene av dette minimaliseres og ikke påvirke de relative forskjellene mellom områdene i 
stor grad.  
Variasjonen var for de fleste biomarkørene størst i Indre Oslofjord. Det kan ha en 
sammenheng med at denne gruppen var minst homogen med hensyn på alder og størrelse. For 
alle biomarkørene er det påvist at endogene faktorer som kjønn, reproduksjonsstatus, 
hormonrytmer, næringsstatus og alder kan påvirke fiskens fysiologi og dermed resultatet 
(Larsson et al., 1985; Hylland et al., 2009). Ved å fange fisken på samme tidspunkt og i en 
periode utenfor gytesesongen, kunne vi redusere en del av disse påvirkningene. GSI viste seg 
imidlertid å variere en del og indikerte at noen fisk var i gang med oppbygging av gonader til 
gytesesongen. Ideelt burde fisken hatt mer homogen størrelse i Indre Oslofjord, men 
begrenset tilgang på fisk gjorde at vi måtte akseptere et større avvik. En mer kompleks 
forurensingssituasjon i Indre Oslofjord kan også forklare at variasjonen var større her.  
Det var signifikante forskjeller mellom områdene for flere av biomarkørene. 
Referanseområdet var slik velegnet til å si noe om relative forskjeller i effekten av en del 
miljøgifter, men 1-OH-fenantren målingene, MT- målinger og AChE-målingene antydet også 
at referanseområdet var påvirket av miljøgifter. Det gjorde det vanskeligere å slutte i hvor stor 
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grad Indre Oslofjord var påvirket av miljøgifter. Pålitelige og artspesifikke basisnivåer 


















Det var ingen signifikante forskjeller mellom områdene i de fysiologiske parametrene 
kondisjonsfaktor, leversomatisk indeks og gonadesomatisk indeks. Den generelle 
helsetilstanden til torskene i Indre Oslofjord var god. Torsken i Ytre Oslofjord var lengre og 
tyngre enn torsken i Indre Oslofjord selv om det ikke var signifikante aldersforskjeller. Det 
kan indikere dårligere vekstforhold i Indre Oslofjord knyttet til større miljøgiftbelastning, men 
ulik næringstilgang i de to områdene kan også være årsaken. 
ALA-D aktiviteten i røde blodceller hos torsk fra Ytre Oslofjord var signifikant høyere enn i 
Indre Oslofjord. Det kan bety at blybelastningen i Indre Oslofjord har hatt hemmende effekter 
på ALA-D-aktiviteten i torsken. Det var derimot ingen forskjeller i MT-konsentrasjonen i 
lever mellom områdene. Det antyder at belastning av metaller som kadmium, kvikksølv, 
kobber og sink som induserer MT var lik i de to områdene. Nivåene som ble målt var også 
lave. Det kan være at andre miljøgifter som PCB og benzo(a) har hemmet induksjonen av 
MT, slik at effekten av metaller i Indre Oslofjord blir underestimert. Hypotesen om at det ikke 
var forskjell i effekter av metaller mellom områdene kan forkastes når det gjelder bly, men 
ikke for kadmium, kvikksølv, kobber og sink.  
Det ble registret både signifikant høyere CYP1A-konsentrasjon og EROD-aktivitet i torsk fra 
Indre Oslofjord enn i torsk fra Ytre Oslofjord. Dette kan indikere at belastningen av CYP1A-
induserende miljøgifter som PCB-er, PAH-er, dioksiner og dibenzofuraner, var større i Indre 
Oslofjord enn i Ytre Oslofjord. Dette gir grunnlag for å forkaste nullhypotensen om at det 
ikke var forskjell i effekter av plane organiske miljøgifter mellom områdene. 
Det var signifikant høyere konsentrasjoner av PAH-metabolitten 1-OH-pyren i gallen hos 
torsk fra i Indre Oslofjord enn i torsk fra Ytre Oslofjord. Det ble også registrert høyere 
konsentrasjoner av gallemetabolitten 3-OH-benzo(a)pyren og lavere kontantrasjoner av 1-
OH-fenantren i Indre Oslofjord sammenlignet med Ytre Oslofjord. Hvis man bruker 1-OH-
pyren som biomarkør for PAH-belastningen generelt, må nullhypotesen om at det ikke er 
forskjell i PAH-metabolitter forkastes. Imidlertid vil man kunne hevde at belastningen av 
pyrogene PAH-er var størst i Indre Oslofjord, mens de petrogene PAH-ene var størst i Ytre 
Oslofjord. 
Det var signifikant mer DNA-skade i røde blodceller fra torsk i Indre Oslofjord enn i røde 
blodceller fra torsk Ytre Oslofjord. Det stemmer godt overens med belastningen vi ser av 
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potensielt gentoksiske stoffer som PAH-er, klororganiske forbindelser og metaller. Det gir 
grunnlag for å forkaste nullhypotesen om at det ikke var mer DNA-skade i røde blodceller i 
Indre Oslofjord enn i Ytre Oslofjord.  
Det var signifikant høyere AChE-aktivitet i muskel hos fisk fra Indre Oslofjord enn i muskel 
fra fisk fra Ytre Oslofjord. Dette antyder at fisk i Ytre Oslofjord har vært utsatt for mer 
AChE-hemmende stoffer. Pesticider som organofosfater og karbamater er AChE-hemmere. 
Landbruk er hovedkildene til disse stoffene. Elvene fra de store landbruksområdene vest og 
øst for Oslo drenerer ut i Drammenselva og Glomma som munner ut i Ytre Oslofjord. Det kan 
være en forklaring på forskjellen. Nullhypotesen om det ikke var forskjell i effekter av 
organofosfater og karbamater må forkastes.  
Den totale effekten og eksponering for miljøgifter så ut til å være størst i Indre Oslofjord. 
Torsken fra Indre Oslofjord viste mer effekter av plane organiske miljøgifter og bly samt mer 
DNA-skade. Belastningen av metaller som kvikksølv, kadmium, sink og kobber så derimot 
ikke ut til være større i Indre Oslofjord enn i Ytre Oslofjord. Kanskje er ikke MT-induksjon 
en sensitiv nok biomarkør for metalleksponering hos torsk. Dette bør undersøkes videre. 
Eksponering for AChE-hemmende miljøgifter som pesticidene organofosfater og karbamater, 
var mindre i Indre Oslofjord enn i Ytre Oslofjord. Pesticidbuken i Norge er begrenset og det 
var uventet å finne så stor effekt av organofosfater i et antatt rent område som Ytre Oslofjord. 
Bidrag til AChE-hemming fra forbindelser tilknyttet treforedlingsindustri virker sannsynlig 
med tanke på den omfattende treforedlingsindustrien langs Østfoldkysten. Dette bør 
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Vedlegg 1: Forkortelser 
Tabell 1A: Tabell over forkortelser brukt i oppgaven. 
Forkortelse Fullt navn 
AB alamar blue 
ACh Acetylcholin 
AChE acethylcholin esterase 
ALA-D aminolevulinaciddehydrogenase 
ATC acethylthiocholine iodide 
b(a)p Benzo(a)pyren 
BSA bovint serum albumin 






EROD 7-Ethoxy-Resorufin O-Deethylase 
GSI Gonadesomatisk indeks 
KF Kondisjonsfaktor 
LSI Leversomatisk indeks 
mBCl Monochlorobimate 
MT Metallothionein 
NADPH nicotinamide adenine dinucleotide phosphate 
PAH polyaromatiske hydrokarboner 
PBS fosfatbufret saline 
PCB Polyklorertebifenyler 
TBS Trisbuffret saltløsning 





Vedlegg 2: Rådata 
Tabell 2A: Rådata for fisk fra Ytre Oslofjord 
Kode 




vekt  LSI KF GSI 
YF1 Ytre Oslofjord 24.11.2008 Travbanen 1 2+ 846 46 16 3 1,89 0,87 0,35 
YF2 Ytre Oslofjord 24.11.2008 Travbanen 1 4+ 1539 54 22 4,7 1,43 0,98 0,31 
YF3 Ytre Oslofjord 24.11.2008 Travbanen 2 3+ 1067 48 19 10 1,78 0,96 0,94 
YF4 Ytre Oslofjord 24.11.2008 Travbanen 1 3+ 1168 49,5 19 22,4 1,63 0,96 1,92 
YF5 Ytre Oslofjord 24.11.2008 Travbanen 1 4+ 1744 56 67 15,8 3,84 0,99 0,91 
YF6 Ytre Oslofjord 24.11.2008 Travbanen 2 2+ 891 46 18 12,1 2,02 0,92 1,36 
YF7 Ytre Oslofjord 24.11.2008 Travbanen 1 2+ 693 42 6 2,3 0,87 0,94 0,33 
YF8 Ytre Oslofjord 24.11.2008 Travbanen 2 2+ 693 42 10 6,6 1,44 0,94 0,95 
YF9 Ytre Oslofjord 24.11.2008 Travbanen 2 3+ 1016 46 18 12,4 1,77 1,04 1,22 
YF10 Ytre Oslofjord 24.11.2008 Travbanen 2 3+ 1451 54 26 
 
1,79 0,92 
 YF11 Ytre Oslofjord 24.11.2008 Travbanen 1 3+ 1513 55 19 3,8 1,26 0,91 0,25 
YF12 Ytre Oslofjord 24.11.2008 Travbanen 1 3+ 1664 54 35 34 2,10 1,06 2,04 
YF13 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Blåkollrenna 2 2+ 248 31 3,6 0,5 1,45 0,83 0,20 
YF14 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 2+ 797 47,5 8 1,9 1,00 0,74 0,24 
YF15 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 3+ 1339 50 36 12,5 2,69 1,07 0,93 
YF16 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 2 3+ 1303 52,5 28 12,3 2,15 0,90 0,94 
YF17 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 3+ 1242 50 35 12,5 2,82 0,99 1,01 
YF18 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 2 4+ 1736 65,5 35 30,1 2,02 0,62 1,73 
YF19 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 3+ 1010 49 14 15,6 1,39 0,86 1,54 
YF20 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 3+ 1521 55 27 7,9 1,78 0,91 0,52 
YF21 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 3+ 985 49,5 7 3,9 0,71 0,81 0,40 
YF22 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 2 3+ 1165 50,5 17 1,1 1,46 0,90 0,09 
YF23 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 4+ 1497 56 38 14 2,54 0,85 0,94 
YF24 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 3+ 1257 50 17 58,4 1,35 1,01 4,65 
YF25 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 2+ 731 43 9 2,6 1,23 0,92 0,36 





YF27 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 1+ 641 41 8 
 
1,25 0,93 
 YF28 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 2+ 687 41,5 11 1,7 1,60 0,96 0,25 
YF29 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 3+ 1149 49 20 20 1,74 0,98 1,74 
YF30 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 2 2+ 898 45 23 33,4 2,56 0,99 3,72 
YF31 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 2 2+ 1114 47 27,6 13,2 2,48 1,07 1,18 
YF32 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 3+ 984 48,5 10 5,2 1,02 0,86 0,53 
YF33 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 3+ 966 46,5 10 2,9 1,04 0,96 0,30 
YF34 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 3+ 1509 53,5 46 34,5 3,05 0,99 2,29 
YF35 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 3+ 1473 53 22 17,1 1,49 0,99 1,16 
YF36 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 2 
 
1406 54 20 21,2 1,42 0,89 1,51 
YF37 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 3+ 1099 48,5 18 17,2 1,64 0,96 1,57 
YF38 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 2 2+ 1068 48 17 30,9 1,59 0,97 2,89 
YF39 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 2+ 1173 49 33 11,3 2,81 1,00 0,96 
YF40 Ytre Oslofjord 25.11.2008 Travbanen 1 4+ 1750 57,5 18 19 1,03 0,92 1,09 





Tabell 2B: Rådata for fisk fra Indre Oslofjord 
Kode 




vekt  LSI KF GSI 
IF1 Indre Oslofjord 26.11.2008 Gråøyrenna 1 2+ 513 47,5 6 1,5 1,17 0,48 0,29 
IF2 Indre Oslofjord 26.11.2008 Gråøyrenna 1 4+ 544 41,5 5 3,5 0,92 0,76 0,64 
IF3 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 2+ 349 33 9 14,3 2,58 0,97 4,10 
IF4 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 3+ 1504 54 43 50,1 2,86 0,96 3,33 
IF5 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 4+ 1622 56,5 20 1 1,23 0,90 0,06 
IF6 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 4+ 1737 57 33 9,7 1,90 0,94 0,56 
IF7 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 2+ 623 42 9 6,2 1,44 0,84 1,00 
IF8 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 2+ 829 42 17 8,9 2,05 1,12 1,07 
IF9 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 5+ 815 45 16 3,9 1,96 0,89 0,48 
IF10 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 3+ 747 43 7 6,2 0,94 0,94 0,83 
IF11 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 4+ 1140 48 27 38,7 2,37 1,03 3,39 
IF12 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 4+ 963 47 34 29,8 3,53 0,93 3,09 
IF13 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 1+ 460 38 7 3 1,52 0,84 0,65 
IF14 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 2+ 743 43 18 27,4 2,42 0,93 3,69 
IF15 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 4+ 1038 47 36 7,2 3,47 1,00 0,69 
IF16 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 2+ 797 43,5 13 7,2 1,63 0,97 0,90 
IF17 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 2+ 413 35 12 6,1 2,91 0,96 1,48 
IF18 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 3+ 636 40,5 22 25,5 3,46 0,96 4,01 
IF19 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 2+ 385 34,5 4 1,1 1,04 0,94 0,29 
IF20 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 2+ 477 38,5 6 3,6 1,26 0,84 0,75 
IF21 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 2+ 450 36,5 16 13,1 3,56 0,93 2,91 
IF22 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 4+ 1381 53 39 17,2 2,82 0,93 1,25 
IF23 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 4+ 1083 47,5 14 2,4 1,29 1,01 0,22 
IF24 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 1+ 620 40,5 12 8,5 1,94 0,93 1,37 
IF25 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 4+ 933 46,5 26 26,3 2,79 0,93 2,82 
IF26 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 2+ 504 38 6 3,7 1,19 0,92 0,73 
IF27 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 2+ 680 40,5 14 6,8 2,06 1,02 1,00 
IF28 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 2+ 426 35,5 5 0,3 1,17 0,95 0,07 





IF30 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 2+ 336 34,5 4 1,5 1,19 0,82 0,45 
IF31 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 9+ 3743 75,5 103 44,2 2,75 0,87 1,18 
IF32 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 2+ 510 38,5 6 2,4 1,18 0,89 0,47 
IF33 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 4+ 1143 50 20 11,9 1,75 0,91 1,04 
IF34 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 3+ 520 38 6 3 1,15 0,95 0,58 
IF35 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 3+ 853 46 19 17,7 2,23 0,88 2,08 
IF36 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 3+ 672 41 17 7,6 2,53 0,98 1,13 
IF37 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 2 2+ 776 43 12 1,1 1,55 0,98 0,14 
IF38 Indre Oslofjord 26.11.2008 Steilene 1 2+ 488 38,5 10 4,4 2,05 0,86 0,90 






Vedlegg 3: Bearbeidede data 
Tabell 3A: Bearbeidede data for Ytre Oslofjord. 
Kode 












6,9 1,1 34,7 5,0 nd 18,3 124,0 
YF2 6,5 
 
15,1 5,9 28,7 Nd nd 20,8 97,5 
YF3 6,1 22,1 9,6 15,5 39,7 Nd nd 17,1 99,0 
YF4 3,0 12,9 9,6 0,2 44,7 6,2 nd 17,6 101,6 
YF5 4,6 18,5 7,4 15,2 7,8 Nd nd nd 120,3 
YF6 6,3 27,5 5,2 26,9 45,7 6,2 nd 19,6 119,3 
YF7 15,8 
 
5,4 3,5 56,7 6,0 nd 14,8 123,9 
YF8 8,4 
 
10,5 30,5 52,7 4,9 nd 26,4 123,3 
YF9 8,5 16,3 7,6 24,6 31,7 5,0 nd 19,8 132,2 
YF10 7,0 23,5 6,8 64,7 54,7 6,7 nd nd 68,7 
YF11 2,8 
 
8,1 53,7 81,7 8,4 1,4 nd 142,6 
YF12 6,4 15,2 5,7 8,1 41,7 12,6 3,0 18,9 97,7 
YF13 10,6 14,9 4,8 51,8 46,7 7,2 nd nd 113,0 
YF14 6,9 17,6 6,1 12,9 28,7 3,7 nd nd 166,5 
YF15 3,9 
 
8,8 27,7 22,7 Nd nd nd 124,7 
YF16 8,2 
 
6,1 34,9 9,4 Nd nd nd 134,1 
YF17 6,2 10,8 7,2 24,1 24,7 4,9 nd nd 154,1 
YF18 6,5 
 
8,0 17,8 70,7 Nd nd nd 87,9 
YF19 5,3 19,5 3,4 54,1 28,7 Nd nd 53,4 100,1 
YF20 4,2 
 
6,4 13,1 30,7 3,1 nd 42,2 98,5 
YF21 6,0 
 
8,2 0,3 24,7 Nd nd 26,4 158,4 
YF22 6,7 25,9 9,6 30,3 44,7 4,5 nd nd 96,3 
YF23 6,6 
 
15,5 12,2 72,7 8,0 4,5 42,7 82,5 
YF24 4,9 
 
10,7 1,2 65,7 6,5 nd 42,3 90,1 
YF25 3,9 
 
7,9 23,5 26,7 2,8 nd nd 114,3 
YF26 6,6 17,8 4,6 1,0 25,7 
 
nd 41,5 143,0 
YF27 5,7 21,7 6,6 53,3 42,7 6,0 nd 48,9 97,1 
YF28 3,5 16,8 7,4 42,4 35,7 Nd nd 55,0 125,2 
YF29 6,4 21,2 6,6 29,9 48,7 Nd nd 24,9 75,7 
YF30 8,3 
 
8,1 22,9 30,7 3,6 nd 56,0 117,0 
YF31 6,4 14,1 8,3 21,9 41,7 Nd nd 41,8 139,8 
YF32 6,3 
 
6,4 33,4 24,7 2,4 nd 47,6 140,9 
YF33 6,2 15,2 8,6 4,4 52,7 5,4 nd 30,6 129,2 
YF34 5,8 14,4 5,0 8,5 17,7 Nd nd 22,4 85,8 
YF35 5,6 24,0 6,6 26,5 52,7 7,7 nd 32,3 87,4 
YF36 5,3 
 
4,7 22,7 44,7 6,1 nd 23,9 139,6 
YF37 5,1 19,8 4,9 14,0 70,7 11,8 3,8 nd 123,8 
YF38 6,5 21,2 15,8 44,1 50,7 5,7 nd 31,6 114,4 
YF39 7,4 23,0 6,3 35,7 44,7 5,7 nd nd 132,7 
YF40 8,7 
 
5,0 42,6 27,7 6,7 nd 29,5 146,5 
MT; µg/mg protein, ALA-D; ng PBG/min/ mg protein, CYP1A; mOD/µg protein/min, EROD; pmol/min/mg 




Tabell 3B: Bearbeidede data for Indre Oslofjord 
Kode 










   
190,9 
 
IF2 4,7 21,3 15,8 23,9 Nd 273,7 1,7 191,1 44,1 
IF3 5,9 13,4 30,6 52,4 Nd 305,7 1,7 200,8 
 
IF4 7,3 23,5 8,5 18,1 Nd 260,7 nd 79,8 34,3 
IF5 5,7 
 
8,4 52,6 2,9 269,7 nd 135,9 31,0 
IF6 8,2 26,0 15,2 62,8 Nd 276,7 nd 102,2 46,9 
IF7 5,5 
 
20,6 30,8 4,1 587,7 5,2 143,9 50,2 
IF8 5,4 13,6 9,7 34,0 Nd 246,7 0,5 126,4 35,9 
IF9 5,8 
 
5,9 26,6 Nd 318,7 3,0 148,0 24,5 
IF10 6,6 9,9 19,7 2,9 Nd 379,7 nd 112,0 24,1 
IF11 6,2 10,0 7,1 14,0 Nd 275,7 nd 144,7 
 
IF12 7,1 8,6 7,8 15,8 3,9 249,7 2,4 107,0 27,3 
IF13 3,2 19,4 7,6 62,8 Nd 83,7 nd 184,1 28,3 
IF14 6,8 
 
6,4 45,2 4,0 369,7 0,4 114,8 48,1 
IF15 10,0 
 
4,3 27,7 4,6 275,7 nd 96,2 18,0 
IF16 5,9 
 
29,9 15,9 Nd 278,7 3,0 149,7 34,3 
IF17 4,6 12,2 11,3 62,8 Nd 234,7 nd 168,3 33,4 
IF18 7,4 11,4 44,5 57,2 5,7 300,7 2,4 127,7 
 




11,0 2,2 Nd 250,7 2,4 112,7 26,7 
IF21 11,6 16,8 27,4 67,3 Nd 605,7 nd 93,9 58,3 
IF22 7,6 
 
23,3 7,6 6,2 453,7 2,2 111,4 54,5 
IF23 19,5 16,6 20,9 30,2 Nd 232,7 nd 137,0 55,2 
IF24 6,4 
 
35,1 65,6 Nd 289,7 nd 128,5 
 
IF25 10,8 9,2 8,5 57,2 Nd 124,7 nd 79,5 61,3 
IF26 5,8 12,5 14,5 9,3 4,3 169,7 3,2 149,6 53,4 
IF27 8,8 
 
38,2 58,6 4,4 155,7 nd 116,3 31,3 
IF28 8,9 
 
17,1 23,0 Nd 167,7 nd 184,6 62,8 
IF29 6,7 8,7 8,7 90,2 Nd 190,7 nd 190,3 63,9 
IF30 6,8 
 
31,3 83,3 Nd 240,7 1,9 152,3 56,8 
IF31 6,7 
 
6,8 15,4 7,2 321,7 0,1 49,8 45,1 
IF32 5,2 5,9 22,6 30,9 3,2 163,7 nd 120,6 42,2 
IF33 7,6 8,8 23,2 50,6 Nd 68,7 nd 166,5 40,5 
IF34 11,9 16,4 31,3 30,3 Nd 140,7 nd 132,4 37,2 
IF35 6,0 16,4 7,4 6,7 Nd 166,7 nd 141,1 74,5 
IF36 4,5 
 
15,2 106,4 Nd 244,7 nd 115,5 72,2 
IF37 7,7 
 
17,4 70,0 1,9 159,7 nd 125,5 69,5 
IF38 5,5 14,7 17,2 97,7 2,5 104,7 nd 148,5 29,8 
MT; µg/mg protein, ALA-D; ng PBG/min/ mg protein, CYP1A; mOD/µg protein/min, EROD; pmol/min/mg 
























YF1 18,3 34,3 63,3 74,5 3,4 32,5 49,4 50,4 
YF2 20,8 
 
67,9 74,5 5,9 
 
35,1 52,7 
YF3 17,1 31,1 62,8 72,5 5,0 27,0 44,4 49,7 
YF4 17,6 
   
6,5 




























        































YF19 53,4 53,0 72,8 82,0 73,9 79,5 48,7 66,5 
YF20 42,2 49,4 83,4 72,8 67,5 88,9 78,4 73,9 






YF23 42,7 51,4 46,0 66,6 76,8 87,5 46,5 65,9 
YF24 42,3 43,8 42,7 50,6 32,0 43,9 44,8 48,3 
YF25 
        
YF26 41,5 44,3 79,4 66,7 39,7 42,1 48,5 55,4 






YF28 55,0 51,1 49,7 56,2 89,4 87,8 65,9 70,5 
YF29 24,9 44,1 39,4 43,5 19,4 28,8 41,0 46,6 
YF30 56,0 52,1 27,0 37,6 90,1 90,6 35,1 45,5 
YF31 41,8 43,7 44,3 76,6 35,5 35,6 26,0 64,3 
YF32 47,6 42,7 80,4 78,7 86,9 79,2 80,3 80,1 
YF33 30,6 36,2 43,5 71,3 16,9 28,2 24,4 54,1 
YF34 22,4 35,7 39,0 55,8 8,9 36,4 34,4 48,3 
YF35 32,3 43,2 60,9 68,9 31,4 73,8 51,5 59,1 
YF36 23,9 29,5 42,2 80,4 8,8 25,6 17,1 58,7 
YF37 
 
37,6 51,9 50,7 
 
27,9 48,8 45,0 
YF38 31,6 






36,2 42,2 71,0 
 
15,6 25,5 44,2 
YF40 29,5 53,2 
 




























57,8 55,8 49,1 
 
91,3 69,9 77,5 






IF4 34,3 52,7 52,1 67,2 24,8 40,8 33,0 38,0 
IF5 31,0 45,3 37,9 64,2 23,7 29,1 31,8 52,4 
IF6 46,9 39,9 56,3 60,9 20,3 25,4 36,4 45,2 
IF7 50,2 46,6 50,4 51,9 41,6 34,5 40,0 49,8 
IF8 35,9 47,3 41,7 72,3 22,6 34,4 23,5 45,4 
IF9 24,5 50,1 42,7 66,9 24,8 28,5 24,3 49,9 










IF13 28,3 42,5 54,5 71,8 20,1 27,9 37,4 63,2 
IF14 48,1 55,0 
 
64,7 82,1 87,7 
 
79,9 
IF15 18,0 49,7 38,2 75,3 8,6 29,8 36,9 41,5 
IF16 34,3 36,2 44,1 59,1 16,9 21,9 30,0 49,9 
IF17 33,4 45,8 74,0 78,2 21,9 41,7 44,0 64,5 
IF18 









51,1 77,8 14,7 
 
41,5 66,2 




IF22 54,5 69,2 71,8 75,1 33,4 61,3 51,1 64,6 
IF23 55,2 58,3 48,4 61,8 38,4 47,5 37,9 52,9 
IF24 
        
IF25 61,3 63,9 44,3 54,2 32,1 55,3 37,5 45,6 
IF26 53,4 63,1 75,1 75,8 21,8 49,8 37,3 53,7 
IF27 31,3 55,3 44,3 73,1 20,4 35,4 23,5 57,5 
IF28 62,8 62,8 88,5 84,7 38,9 57,6 64,8 69,2 
IF29 63,9 62,9 93,9 98,3 55,3 59,8 55,7 62,6 
IF30 56,8 64,2 57,0 63,7 32,9 49,0 38,2 60,5 
IF31 45,1 58,5 72,5 75,8 15,2 40,8 45,1 53,4 
IF32 42,2 70,7 59,6 56,5 12,4 47,2 50,8 54,6 
IF33 40,5 60,8 62,4 71,7 10,1 39,2 34,2 54,2 
IF34 37,2 56,8 74,5 78,1 16,0 41,9 48,4 53,5 
IF35 74,5 64,9 76,1 91,8 95,1 94,0 78,2 82,9 
IF36 72,2 72,0 58,1 63,1 87,6 90,1 62,6 63,7 
IF37 69,5 69,8 67,7 81,9 61,9 77,5 72,2 75,5 





Vedlegg 4: Kjemikalieliste 
Tabell 4A:Oversikt over kjemikalier med produktnummer og leverandør 
Kjemikalie Produktnummer Leverandør 
Acetylthiocholine iodid A5751 Sigma 
Agarose A9414 Sigma 
Albumine fra bovine serum A7906 Sigma 
Alkaline kobber tartrat løsning 500-0113 BioRad 
Almar blue, AB DAL1100 Invitrogen 
Ammoniumhydroksid K34656632 519 MERCK 
Ammoniumklorid 1.01145 MERCK 
Kanin-anti-fisk antistoff CYP1A, CP226 C024061201 Biosense 
Laboratories 
Bovine Serum Albumin A2153 Sigma Aldrich 
Dikaliumhydrogenfosfat trihydrat 22,131-7 Sigma Aldrich 
Dikaliumhydrogenfosfat, trihydrat P-5504  Sigma 
Dikaliumhydrogenfosfat,vannfri A140504 924 MERCK 
Dimethylsulfoxide 472310 Sigma-Aldrich 
Dimetylsulfoxid K40013731 920 Merck 
Dinatriumhydrogenfosfat dihydrat 1.06580 MERCK 
Dinatriumhydrogenfosfat vannfri S-9763 Sigma 
Dithiobisnitrobenzosyre D8130 Sigma 
Dithiotreitol MB1015  Melford laboratories 
Ltd. 
Eddiksyre  33209  Sigma-Aldrich 
Etanol Art.nr.: 600068 Arcus Kjemi 
Etylenediaminetetraeddiksyre  ED2SS Sigma 
Etylenediamintetraacid disodium salt 
løsning, 0,5M  
E7889 Sigma- Aldrich 
Folin reagent 500-0114 BioRad 
Formamidopyrimidine DNA glycosylase   




Heksaaminkobolt(III)klorid H-7891 Sigma-Aldrich 
Hepes H3375 Sigma 
Kaliumdihydrogenfosfat 1.04873 MERCK 
Kaliumdihydrogenfosfat P-5379 Sigma 
Kaliumklorid P-3911 Sigma 
Karbonat-bikarbonatbuffer C3041 Sigma 
Kvikksølv(II)klorid 203777 Sigma-Aldrich 
Metallothionin I&II fra kanin M 7641 Sigma 
Natriumdihydrogenfosfat monohydrat 806 A299746?? MERCK 
Natriumhydrogenkarbonat S5761 Sigma 
Natriumhydroksid 1.06498 MERCK 
Natriumklorid 1.06404 MERCK 
Natriumklorid S-7653 Sigma 
N-lauroylsarcosine natriumsalt L5125 Sigma- Aldrich 
77 
 
NuSieve®GTG®Agarose Cat.nr: 50081 Cambrex BioScience 
Perklorsyre 70% CODE article: 20589.293 PROLABO 
Porphobilinogen P-1134  Sigma 
Resorufin ethyl ether E 3763 Sigma 
Resorufin natrium salt R 3257 Sigma 
SYBR®Gold 10000x i kons.DMSO S11494 Invitrogen 
Svovelsyre 100731 MERCK 
TMB PLUS 4390A Kem-En-Tech 
Diagnostics AS 
Trifenylamin   
Trikloreddiksyre 1.00807 MERCK 
Triton® X-100 23,472-9?? Aldrich 
Triton® X-100 X100 Sigma 
Triton® X-100 T8787 Sigma  
Trizma®base T-1503 Sigma 
Trizma®hydrogenklorid T3253 Sigma 
Tween-20 P1379 Sigma-Aldrich 
β-glucoronidase/arylsulfatase (fra Helix 
pomatia) 
1.04114 MERCK   
β-nicotinamide adenine dinukleotide 
phosfat red. tetrasodium salt 
N1630 Sigma-Aldrich 


















Vedlegg 5: Buffere og løsninger 
Fortynningsbuffer (ALAD)  
Natriumfosfatbuffer pH 7,0 100ml 0,1M 
Triton X-100 1ml 
dH20 Til totalt 200ml 
 
Modifisert Ehrlich reagens (ALAD)  
Kvikksølv(II)klorid 0,35g i 6ml dH2O 
70% perklorsyre 20ml 
Eddiksyre til totalt 110ml 
Ehrlich reagent 2g  
 




ALA-reagens  (ALAD)  
δ-aminolevulin syre 33,5mg 
Fortynningsbuffer 50ml 
 
Fortynningsbuffer (protein)  
Tris-buffer 0,1M 





Homogensieringsbuffer (Opparbeiding av lever)  




pH 7,8   
 
Elektrolytt (MT)  
Co(NH3)6Cl3 0,321g/l 
NH4Cl 3,4g/l 
NH4OH 154ml til 1l 
 
Detergent (MT)  








Mikrosomalbuffer (opparbeiding av lever)  




Coatingbuffer (CYP1A)  
Karbonat-bikarbonatbuffer 10 kapsler/l 
 
TTBS (CYP1A)  












Fortynningsbuffer (EROD)  
Kaliumfosfatbuffer 0,1M 
pH 8,0  





N-Laurosylsarcosine natrium salt 11,24g/l 
pH 10 Justering: HCl eller NaOH 
 
Lyseringsbuffer (Comet)  
Lyseringstock 300ml  (89,1%) 
DMSO 33,3ml  (9,9%) 








pH 7,6 Justering: 7M KOH 
 




Elektroforesebuffer (Comet)  
Elektroforesestock 1:10 i dH2O  
pH 13.2 Justering: kons. HCl 
 
Nøytraliseringsbuffer (Comet)  
Tris-base 48,5g/l 
pH 7,5 Justering: HCl 
 
TE-buffer (Comet)  
0,2M EDTA 5ml/l (0,5%) 
0,5M Tris HCl 20ml/l (2%) 
pH 8,0  
 
PBS med 10mM EDTA u/ Ca og Mg (Comet)  
NaCl 7,2g/l 
Na2HPO4 (vannfri) 1,48g/l 
KH2PO4 0,43g/l 
EDTA 3,72g/l PBS 
pH 7,4  
 
Fortynningsbuffer (opparbeiding av muskel, AChE)  
Kaliumfosfatbuffer 0,1M 
pH 7,2  
 
AChE reagens (AChE)  
0,1M kaliumfosfatbuffer 30ml 






Vedlegg 6: Utstyrsliste 
Utstyr/instrumenter/Software Leverandør 
 
 Centrifuge 581 OR Eppendorf 
Dri-Block®DB-3 Techne 
Elektroforesetank Folkehelseinstituttet 
Biofuge pico Heraeus 
Waters 2695 Seperations Module  
Mulitifuge 3 S-R (ALA-D) Heraeus 
E max precision microplate reader (ALA-D) Molecular Devices 
Mikrotest plate 96-brønner, flat bunn Sarstedt 
Thermomax microplatereader (CYP1A) Molecular Devices Corp. 
Gen5 Biotex 
Probind, AssayPlate 96-brønn flat bunn Falcon 
Potter-Elverhjem homogenisator  
Biofuge 28RS (lever opparb.) Heraeus sepatech 
SORVALL RC 6 (lever opparb.) Sorvall Instruments 
SKAN Washer 300 Skaton Instruments 
96-brønn MaxiSorp mikroplater (CYP1A) NUNC 
SOFTmax v2.32 1992 Molecular Devices Corp. 
Fresco 21 Centrifuge, Thermo Electron 
Corporation (MT) 
Heraeus 
757 VA Computrace v1.0 Metrohm Ion Analysis 
 663VA Strand Polarograf Metrohm 
µ Autolab typeII potentiostat/galvanostat Eco Chemie B.V. 
IME663 røre/bobler Eco Chemie B.V. 
WWR Digital Heatblock  
QBT 2 varmeblokk Grant 
SynergyMX (EROD, AChE) BioTex 
SynergyMX Cuvette port (EROD) BioTex 
MicroAssay Plate, Chimney, 96-brønn, svart, 
klar bunn (EROD) 
Greiner Bio One 
Ultraturrax, PRO 200 PRO Scientific Inc. 
Multifuge 3 S-R (AChE) Heraeus 









Vedlegg 7: Instrumentinnstillinger 
Polarograf (MT)  
 
DP-Differensial Pulse  
Elektrodemodus SMDE 
Dråpestørrelse (Hg) 4 
Rører (rpm) 2000 
N2- bobling ved start (s) 60 
N2- bobling ved tilsetting (s) 10 
Cellevolum (ml) 1,2-1,4 
Antall replikater 3 
Startpotensial (V) -1,2 
Sluttpotensial (V) -1,2 
Spennings  trinn (V) 0,005951 
Puls Amplitude (V) 0,05 
Pulstid (s) 0,04 
Sweep rate (mV/s) 14,9 
Min. topp vidde (V-step) 5 





Fluorescensmikroskop (Comet)  
 
Innstillinger photo 
Bertrand lens Tubefactor 1.0x 
Reflector/filter system turret 3 
IC objective prism disc BF 
Incident light diaphragm module: 
 
Venstre og høyre spak: helt opp 
1. bryter: 0 
 2. bryter: 1 ved bruk 
 
HPLC-system (PAH)  
 
Kolonne (mm) 4,6x250 
Kolonnepartikler (µm) 5 
Gjennomstrømningshastighet 1ml/min 




Fluorescens Optimum for hver komponent 





Vedlegg 8: Spearman korrelasjonsanalyse 
Tabell 8A: Spearman rankkorrelasjon mellom alle parameterene for begge kjønn i Ytre og 
Indre Oslofjord. rs= Spearman korrelasjonsfaktor. 
Ytre Oslofjord Indre Oslofjord 
 
Hunn Hann Hunn Hann 
Parametere Parametere rs p-verdi rs p-verdi rs p-verdi rs p-verdi 
Lengde cm Vekt g 1,0 0,000 1,0 0,000 0,9 0,000 1,0 0,000 
LSI Vekt g 0,5 0,014 0,1 0,655 0,6 0,006 -0,1 0,734 
LSI Lengde cm 0,4 0,044 0,1 0,865 0,5 0,028 -0,1 0,678 
GSI Vekt g 0,4 0,031 0,2 0,618 0,6 0,005 -0,2 0,278 
GSI Lengde cm 0,4 0,066 0,1 0,704 0,5 0,027 -0,3 0,260 
GSI LSI 0,4 0,036 0,3 0,354 0,9 0,000 0,7 0,000 
KF Vekt g 0,3 0,202 -0,3 0,325 0,4 0,080 0,1 0,741 
KF Lengde cm 0,1 0,662 -0,4 0,182 0,2 0,349 0,0 0,958 
KF LSI 0,6 0,002 0,3 0,263 0,5 0,024 0,1 0,600 
KF GSI 0,4 0,024 0,2 0,513 0,5 0,029 0,0 0,951 
MT Vekt g 0,0 0,823 -0,5 0,122 0,6 0,009 0,1 0,598 
MT Lengde cm -0,1 0,793 -0,5 0,053 0,5 0,031 0,1 0,751 
MT LSI -0,2 0,338 -0,1 0,789 0,6 0,014 0,0 0,895 
MT GSI 0,0 0,864 -0,2 0,513 0,5 0,048 -0,1 0,563 
MT KF 0,0 0,889 0,1 0,803 0,2 0,379 0,5 0,016 
ALA-D Vekt g -0,1 0,621 0,2 0,651 0,1 0,795 0,2 0,511 
ALA-D Lengde cm -0,2 0,540 0,4 0,283 0,1 0,704 0,2 0,567 
ALA-D LSI -0,2 0,493 0,1 0,867 -0,2 0,633 0,1 0,898 
ALA-D GSI -0,1 0,771 0,1 0,879 -0,2 0,499 -0,1 0,829 
ALA-D KF 0,0 0,970 -0,5 0,233 0,3 0,379 -0,1 0,701 
ALA-D MT 0,1 0,612 -0,3 0,420 -0,1 0,795 0,1 0,829 
CYP1A Vekt g 0,1 0,522 -0,1 0,734 -0,3 0,196 -0,2 0,284 
CYP1A Lengde cm 0,2 0,296 -0,1 0,686 -0,2 0,349 -0,3 0,186 
CYP1A LSI 0,0 0,880 0,0 0,986 -0,5 0,053 0,0 0,975 
CYP1A GSI -0,2 0,331 0,0 0,983 -0,5 0,040 0,3 0,138 
CYP1A Kondisjonsfaktor 0,0 0,899 0,5 0,058 -0,5 0,029 0,4 0,094 
CYP1A MT -0,4 0,072 0,0 1,000 0,0 0,907 0,3 0,214 
CYP1A ALA-D -0,3 0,283 0,0 1,000 -0,2 0,527 0,0 0,907 
EROD Vekt g 0,1 0,665 -0,2 0,578 0,1 0,633 -0,5 0,015 
EROD Lengde cm 0,1 0,673 -0,2 0,564 0,0 0,944 -0,5 0,014 
EROD LSI 0,0 0,896 -0,3 0,405 0,3 0,311 0,3 0,286 
EROD GSI 0,0 0,970 -0,2 0,457 0,1 0,687 0,0 0,862 
EROD Kondisjonsfaktor -0,1 0,569 -0,2 0,603 0,2 0,548 0,0 0,973 
EROD MT -0,1 0,516 0,6 0,039 0,4 0,130 -0,1 0,801 
EROD ALA-D 0,6 0,021 0,2 0,693 0,0 0,914 0,1 0,855 
EROD CYP1A -0,2 0,246 -0,1 0,668 0,5 0,046 0,2 0,464 
1-OH-pyren Vekt g -0,1 0,769 0,2 0,615 0,5 0,068 0,1 0,638 
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1-OH-pyren Lengde cm -0,1 0,791 0,2 0,530 0,5 0,041 0,2 0,493 
1-OH-pyren LSI -0,2 0,460 -0,4 0,197 0,2 0,405 0,3 0,145 
1-OH-pyren GSI 0,0 0,862 0,1 0,729 0,3 0,345 0,5 0,036 
1-OH-pyren Kondisjonsfaktor -0,1 0,650 -0,4 0,187 0,2 0,579 -0,2 0,372 
1-OH-pyren MT 0,0 0,949 0,0 0,872 0,0 0,957 -0,1 0,626 
1-OH-pyren ALA-D 0,4 0,124 0,2 0,570 0,5 0,101 -0,3 0,425 
1-OH-pyren CYP1A 0,2 0,451 0,1 0,768 -0,5 0,075 0,1 0,737 
1-OH-pyren EROD 0,0 0,952 0,3 0,334 -0,3 0,222 -0,2 0,354 
TL buf u/fpg Vekt g -0,3 0,290 0,1 0,779 0,0 0,911 -0,2 0,443 
TL buf u/fpg Lengde cm -0,2 0,509 -0,3 0,526 -0,1 0,735 -0,2 0,420 
TL buf u/fpg LSI -0,1 0,570 0,3 0,493 -0,1 0,653 0,1 0,823 
TL buf u/fpg GSI -0,1 0,842 0,5 0,183 -0,2 0,474 0,0 0,919 
TL buf u/fpg Kondisjonsfaktor -0,3 0,293 0,5 0,233 0,2 0,605 -0,1 0,766 
TL buf u/fpg MT -0,3 0,260 0,4 0,385 0,1 0,670 0,3 0,226 
TL buf u/fpg ALA-D 0,6 0,090 -0,8 0,104 0,1 0,829 -0,1 0,823 
TL buf u/fpg CYP1A 0,0 0,926 0,3 0,531 0,2 0,502 0,2 0,423 
TL buf u/fpg EROD 0,6 0,004 0,2 0,693 0,4 0,114 0,2 0,494 
TL buf u/fpg 1-OH-pyren 0,0 0,892 -0,1 0,867 -0,1 0,771 -0,1 0,622 
AChE Vekt g -0,3 0,185 -0,2 0,529 -0,5 0,028 -0,5 0,033 
AChE Lengde cm -0,2 0,243 -0,3 0,397 -0,4 0,082 -0,4 0,044 
AChE LSI -0,4 0,076 0,1 0,831 -0,8 0,000 -0,3 0,186 
AChE GSI -0,5 0,005 0,1 0,681 -0,6 0,013 -0,2 0,382 
AChE Kondisjonsfaktor -0,2 0,341 0,3 0,280 -0,4 0,103 -0,2 0,407 
AChE MT 0,1 0,489 -0,1 0,817 -0,5 0,050 -0,5 0,013 
AChE ALA-D -0,3 0,302 -0,5 0,183 0,0 0,931 -0,1 0,751 
AChE CYP1A -0,1 0,462 -0,2 0,529 0,5 0,043 -0,1 0,606 
AChE EROD 0,0 0,858 -0,2 0,505 -0,1 0,653 0,1 0,746 
AChE 1-OH-pyren -0,3 0,110 -0,5 0,059 -0,4 0,134 -0,3 0,125 
AChE TL buf u/fpg 0,0 0,989 0,2 0,570 0,0 0,994 0,2 0,510 
 
 
